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L’Homme peut-il refaire ce qu’il a défait ?  
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1	
Cadre général de l’étude 
En France, la Loi sur l’Eau du 3 Juillet 1992 décrit une zone humide comme une zone « habituellement 
inondée ou gorgée d’eau douce, salée ou saumâtre de façon permanente ou temporaire ; la végétation, 
quand elle existe, y est dominée par des plantes hygrophiles pendant au moins une partie de l’année ». 
Cette définition peut être complétée par celle proposée par les Etats-Unis qui considère que les zones 
humides (ou wetlands) sont caractérisées par une hydrologie particulière influençant la végétation, 
principalement des hydrophiles mais aussi par des sols hydromorphes (Legros, 2007). En écologie, les 
zones humides peuvent être décrites comme des écotones de par leur situation à l’interface entre les 
milieux terrestres et les milieux aquatiques sensu stricto. Ces définitions montrent bien l’importance de 
la végétation et du sol associés aux conditions hydrologiques pour définir mais aussi étudier le 
fonctionnement de ces écosystèmes très diversifiés (marais, marécages, vasières, tourbières, gravières, 
prairies humides, forêts alluviales, bras secondaires et bras morts) (Barnaud et Fustec, 2007 ; Joyce, 
2014 ; Sirivedhin et Gray, 2006). Cependant, si les zones humides ne représentent que 1.5 % de la 
surface de la Terre (Zelder, 2000), soit 6 % des terres émergées de la planète (Mitsch et Gosselink, 
1993), elles contribuent à hauteur de 14,7% aux services écosystémiques mondiaux (Chen et al., 2008). 
Les zones humides sont aujourd’hui principalement mises en avant et reconnues pour les fonctions 
écologiques (Maltby, 2009) qu’elles remplissent à savoir : la lutte contre les inondations, le 
rechargement de la nappe, la stabilisation des berges, le stockage du carbone, l’amélioration de la qualité 
des eaux ou encore le support de biodiversité (Benstaed et José, 2001, Gayet et al., 2016). Leur position 
au sein du bassin versant mais aussi le type de système hydro-géomorphologique associé conditionnent 
la nature de ces fonctions et leur intensité (Gayet et al., 2016). Ces fonctions sont aujourd’hui 
appréhendées comme des services écosystémiques à savoir des « avantages pour les humains résultant 
de fonctions des terres humides et comprenant les possibilités récréatives et éducatives, d'esthétique, 
d'enrichissement spirituel, et fondé sur le marché des biens et services » (Tong et al., 2007). Les zones 
humides fournissent ainsi des services comme la production de bois, l’apport en ressources énergétiques 
via la tourbe ou en ressources faunistiques. Elles influencent également la qualité de l’eau qui 
indirectement influence les ressources halieutiques par la qualité et la quantité de poissons (Benstead et 
José, 2001).  
Cependant, il est aujourd’hui estimé que plus de la moitié voir 60 % des zones humides dans le monde 
ont disparu au cours du siècle dernier (Barnaud et Fustec, 2007). Selon Dugan (1992) repris par Fustec 
et Lefeuvre (2000), les raisons de cette perte de surface peuvent être classées en trois catégories : les 
causes directes, les causes indirectes et les causes naturelles. Selon les mêmes auteurs, les causes directes 
sont entre autres le drainage (pour l’agriculture, l’exploitation forestière et/ou pour la lutte contre les 
moustiques), le dragage et canalisation des cours d’eau, leur comblement pour la construction de routes 
et le développement commercial, urbain et industriel mais aussi la destruction complète du milieu par 
l’exploitation minière (Figure 1). Les causes indirectes correspondent au détournement de sédiments par 
les barrages et autre aménagements hydrauliques d’origine anthropique, à l’altération du réseau 
hydrologique par la construction de canaux, routes ou autres structures et à une lente dégradation du 
milieu en lien avec l’extraction d’eaux souterraines, de pétrole, de gaz et d’autres minerais. Les causes 
naturelles, quant à elles, sont liées à des évènements ponctuels comme des sécheresses ou des tempêtes 
pouvant provoquer une érosion marquée, ayant par exemple comme conséquence le recul du trait de 
côte en zone littorale. Face à ces nombreuses et diverses causes de destruction, divers projets de 
restauration écologique des zones humides ont été initiés un peu partout dans le monde (Mitsch et 
Gosselink, 2007).  En France, les zones humides représentent 3% du territoire soit 15 000 km2 (Meybeck 
et al., 1998). Comme à l’échelle mondiale, il a été évalué que plus de la moitié des zones humides 
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eaux de la nappe phréatique (Sanchez Pérez et al., 1991b).  
L’estuaire de Seine qui s’étend sur 160 kilomètres de son embouchure à hauteur du Havre jusqu’au
barrage de Poses abrite de nombreuses zones humides d’intérêt écologique comme des vasières (slikke 
et schorre), des prairies sub-halophiles, des bois alluviaux, des prairies humides mais aussi des bas 
marais alcalins ou des tourbières acides (Figure 2 ; SRCE HN, 2014). La basse vallée de Seine est ainsi 
caractérisée par la présence du Parc Naturel Régional des Boucles de la Seine Normande (PNRBSN) au 
sein duquel on retrouve notamment les Réserves Naturelles Nationales de l’Estuaire de la Seine et du 
Marais Vernier. Plus récemment, le Marais Vernier et la Vallée de la Risle maritime ont été reconnus 
comme des zones humides d’importance internationale en devenant le 44ième site français à intégrer le 
réseau RAMSAR en décembre 2015. Cependant, si la plaine alluviale associée à l’estuaire est constituée 
de prairies humides pâturées et de réseaux de haies constituant un paysage bocager à forte valeur 
écologique, les vocations industrialo-portuaire et agricole de l’estuaire se sont également traduites par	
la mise en place d’un ensemble d’aménagements lourds qui ont fortement impactés les paysages et 
notamment la plaine alluviale.   
Dès le milieu du 19ième siècle, l’endiguement et la chenalisation du fleuve ont permis de protéger les 
populations des risques d’inondations tout en autorisant, respectivement, l’utilisation agricole des sols 
de la plaine alluviale et la navigation de bateaux à fort tirant d’eau jusqu’à Rouen. Ces aménagements 
ont modifié le régime d’inondations (fréquences des crus, fonctionnement du type « flood pulse ») en 
réduisant les connexions directes fleuves – plaine alluviale. Les débordements observés aujourd’hui 
dans la plaine correspondent le plus souvent à des remontées de la nappe alluviale sous l’influence du 
régime hydrique du fleuve (périodes de hautes eaux), du régime des marées (propre aux systèmes 
estuariens) et du régime des précipitations (GIP Seine Aval, 2011). Simultanément, l’augmentation des 
surfaces de terres cultivables de la plaine, rendue possible par le drainage superficiel de ces sols 
hydromorphes via des réseaux de fossés, a également fortement impacté le fonctionnement des marais 
alluvionnaires en limitant les temps d’inondation (Barnaud, 1998). 
 
Figure 2 : Carte de l’estuaire de la Seine, du Havre jusqu’au barrage de Poses (Guezennec, 1999) 
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Dans ce paysage fortement impacté par les activités humaines, le maintien de la navigabilité de 
l’embouchure de l’estuaire jusqu’au port de Rouen nécessite un entretien régulier du chenal de 
navigation. En effet, afin de permettre à des bateaux au tirant d’eau de plus en plus important de naviguer 
jusqu’au port de Rouen, le Grand Port Maritime de Rouen (GPMR) réalise des dragages réguliers du 
chenal. Les sédiments de dragage collectés sont alors soit déposés à terre dans des chambres de dépôt 
le long de le Seine détruisant des zones humides initialement présentes et formant de nombreux « tas 
difficilement intégrables dans le paysage et dans l’environnement » (Philippe DEISS, directeur général 
du GPMR ; GPMR, 2013), soit rejetés en mer. Or, depuis quelques années, la capacité d’accueil des 
sites terrestres devient limitée et le rejet en mer est remis en cause. Parallèlement, la plaine alluviale fait 
l’objet d’une importante exploitation de granulats (i.e. sables et graviers) destinés à couvrir les besoins
de l’industrie du bâtiment et des travaux publics. Cette activité d’extraction se traduit par la destruction 
des habitats alluviaux associés et entraine la création de trous d’eau transformés ensuite, par obligation 
légale de réaménager, en plans d’eau de forte profondeur à vocation récréative (voile, pêche) et pouvant 
servir de refuge à certaines espèces d’oiseaux ou de poissons.   
Dans ce contexte où les exploitants des carrières « créent des trous » et le port de Rouen « crée des tas », 
le projet « des tas dans des trous » a vu le jour. Le site d’exploitation de Carrières et Ballastières de 
Normandie (CBN) a ainsi été utilisé pour réaliser une expérimentation originale, unique en France à 
notre connaissance, menée par le GPMR et l’entreprise CBN, en collaboration avec la commune 
d’Yville-sur-Seine et le Parc Naturel Régional des Boucles de la Seine Normande (PNRBSN). L’objectif 
de ce projet était de combler une ballastière avec des sédiments de dragage puis de recréer un ensemble 
paysager typique de la plaine alluviale sur une surface de 11 hectares comprenant un plan d’eau de faible 
profondeur, une mégaphorbiaie et une prairie humide. Dans le cadre de restauration, l’objectif de ce 
projet était de recréer une mosaïque de milieux typiques de la vallée susceptibles d’accueillir une 
biodiversité à forte patrimonialité. 
Le projet a débuté en 1999 suite à la publication de l’arrêté préfectoral du 15 janvier 1999 au titre de la 
loi sur l’eau et autorisant l’expérience de comblement. 684 568 tonnes de sédiments de dragage ont été 
amenées par voie hydraulique par phases successives entre 2000 et 2008 jusqu’à atteindre 6 m 
d’épaisseur. Parallèlement, des suivis hydrogéologiques de dix années (2000-2010) ont été réalisés afin 
de mesurer (1) l’impact du comblement sur les écoulements d’eau au sein de la boucle, (2) le 
comportement des polluants contenus dans les sédiments de dragage et l’acceptabilité à terre des 
sédiments ailleurs que dans une chambre de dépôts. Pour chaque apport, le GPMR a analysé les 
sédiments afin de déterminer leur niveau de contamination en polluants (métaux lourds, HAP et PCB) 
et de ne sélectionner que les sédiments montrant un taux de contaminants inférieur au seuil d’acceptation 
préalablement fixé par le référentiel proposé par le groupe GEODE. L’innocuité des sédiments de 
dragage selon leur niveau de contamination reste, à ce jour, une question sensible dans le cadre de leur 
utilisation comme matériau de comblement. Cette question fait actuellement l’objet de discussions entre 
les instances administratives nationales et les grands ports maritimes.  
Sur les sédiments de dragage utilisés pour le comblement de la ballastière, 70 à 80 cm de tourbe ont été 
déposés. Cette tourbe est apportée par voie hydraulique, correspond à la tourbe naturellement présente 
au sein du marais alluvionnaire. Le résultat de cette première expérience de comblement conduit à 
recréer un sol où la tourbe est affleurante (ANTHROPOSOL RECONSTITUÉ - HISTOSOL mésique 
sur sédiments de dragage ; Mchergui et al., 2014). L’intérêt de cette expérience était précisément de 
recréer des milieux tourbeux qui figurent parmi les habitats « les plus patrimoniaux » (SRCE-HN, 2014), 
et finalement assez rares au sein de la basse vallée de Seine. Les sols tourbeux présents dans la plaine 
alluviale sont le plus souvent recouverts par des alluvions fluviatiles fines (HISTOSOLS recouverts). 
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À l’issu du comblement et de la mise en place de la couche de tourbe, le laboratoire ECODIV de 
l’Université de Rouen a été sollicité pour suivre (1) la dynamique des fonctions pédologiques associées 
au sol reconstitué comme le stockage de carbone et son rôle épurateur vis-à-vis de l’azote et (2) la 
colonisation spontanée du site par la végétation et la faune du sol. Ce projet a donné lieu à une thèse 
menée par C. Mchergui intitulée « Restauration écologique dans un système estuarien fortement 
anthropisé : application au compartiment sol des écotones rivulaires et aux marais alluvionnaires de la 
Basse Vallée de Seine ». En 2012, après 5 années de suivis, les résultats du projet montrent un site 
hétérogène au niveau du sol, avec des zones totalement sableuses et des zones tourbeuses, lié à l’apport 
hydraulique de la tourbe. Des variations de topographies ont également été mesurées (jusqu’à 80 cm de 
différence) liées à des phénomènes d’enfoncement au niveau des zones tourbeuses. Cette hétérogénéité
spatiale est visible sur le fonctionnement des sols reconstitués et notamment au niveau du processus de 
dénitrification qui diffère entre les zones sableuses et les zones tourbeuses. Des valeurs plus élevées sont 
mesurées dans la zone tourbeuse, expliquées par la disponibilité en nitrate, des conditions d’oxydo-
réduction favorables ainsi qu’un substrat carbonaté facilement utilisable (Mchergui, 2014). 
L’hétérogénéité spatiale a également initié une colonisation différente par les plantes et conduit à la 
mise en place de plusieurs formations végétales allant de végétation psamophile, turficole, à hydrophile 
et dont certaines ont rapidement évolué en Saulaie. L’objectif paysager n’étant pas d’obtenir une 
formation boisée homogène, une gestion par pâturage équin a été introduite 2 ans après le début des 
suivis du site. Cette gestion a eu pour conséquences de rouvrir certaines zones par le piétinement des 
deux chevaux, et donc d’augmenter la richesse spécifique exprimée, mais également de limiter la reprise 
des saules, arrachés au moment de l’introduction des animaux (GPMR, 2013). Parallèlement, le suivi 
de la colonisation du site nouvellement restauré par la pédofaune a montré une colonisation rapide des 
collemboles, tandis que la colonisation par les vers de terre a été plus lente.   
Les enseignements acquis lors de cette première expérimentation pilotée par le GPMR ont permis de 
poser de nouvelles questions concernant la mise en place des matériaux utilisés lors des travaux de 
restauration.  En effet, ces retours d’expériences montrent que la méthode ‘par voie hydraulique’ utilisée 
pour le remblaiement et la qualité de la tourbe utilisée (tourbe pure versus tourbe mélangée à du sédiment 
sablo-limoneux) sont des éléments essentiels pour la structuration et le fonctionnement des écosystèmes 
recréés.  
À partir de 2013, un nouveau projet de restauration a été discuté entre l’entreprise CBN et le laboratoire 
ECODIV, pour répondre au plan de réaménagement prévu par l’arrêté préfectoral d’exploitation dont 
l’objectif prévoit de restaurer près de 25 hectares de prairies humides à vocation agricole. Ce 
réaménagement a été motivé par les acteurs locaux notamment la mairie d’Yville-sur-Seine à qui les 
terrains seront rétrocédés après exploitation et restauration.  
C’est dans ce contexte que ce projet de thèse a été initié sur la base d’un contrat CIFRE, soutenu par 
l’ANRT, entre l’entreprise CBN et le laboratoire ECODIV dans le but de comprendre le fonctionnement 
écologique de prairies humides alluviales recréés ex nihilo. Ce projet est une opportunité de tester à 
l’échelle 1 : 1 en conditions réelles la recréation écologique d’un milieu après sa totale destruction et de 
valider une méthodologie permettant de recréer entièrement des prairies humides sur plusieurs hectares 
par des opérateurs de terrain (i.e. carriers).  
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Objectifs et hypothèses 
Dans ce contexte, l’objectif de ce nouveau projet est de recréer des prairies humides à vocation 
agricole (fauche / pâture) aux caractéristiques pédologiques et floristiques aussi proches que 
possible de celles des prairies totalement détruites par l’exploitation de matériaux alluvionnaires.  
La phase de comblement de la ballastière par les sédiments de dragage recouverts de tourbe reste 
identique à l’expérimentation du GPMR précédemment décrite. En revanche, l’objectif de restauration 
de prairies agricoles nécessite de définir quels matériaux pourront être utilisés pour recouvrir la tourbe 
et d’établir la méthode à privilégier pour réaliser ce recouvrement. L’objet de ce travail de thèse est donc 
de tester différents matériaux pédologiques ayant une origine locale pour recouvrir la tourbe (matériaux 
alluvionnaires disponibles sur le site d’exploitation). 
L’hypothèse principale est que la recréation d’un sol morphologiquement proche de celui détruit 
devrait permettre d’orienter la restauration écologique. L’hypothèse sous-jacente est qu’en 
utilisant différents matériaux pédologiques locaux, on hérite de leurs caractéristiques physico-
chimiques et biologiques ce qui permettait de conserver les fonctions pédologiques qui leur sont 
associées et favorisait le retour d’un cortège floristique compatible avec un usage agricole.  
Afin de vérifier ces hypothèses, l’étude présentée fait appel à des théories et concepts fondamentaux en 
écologie et plus particulièrement à la théorie des filtres souvent utilisée dans les contextes de restauration 
écologique et associée à la notion de seuils écologiques (Mitchley et al., 1996 ; Whisenant, 1999 ; Hobbs 
et Harris, 2001 ; Briske et al., 2006 ; Pywell et al., 2007). En effet, les filtres physiques (s.l.) et 
biologiques peuvent être considérés comme des leviers qui peuvent être manipulés pour atteindre 
l’objectif de restauration fixé (Padilla et Pugnaire, 2006 ; Jaunatre, 2013). Dans le cas de ce projet de 
thèse, la manipulation de différents matériaux pédologiques lors de la recréation de profils pédologiques 
ainsi que la manipulation des interactions biotiques sont considérés comme des leviers qui devraient 
permettre de définir quelle combinaison est la plus propice pour retrouver rapidement une prairie 
agricole. Quatre questions majeures vont structurer la réponse à l’objectif principal : 
Question 1 : Est-ce que les caractéristiques physico-chimiques héritées des matériaux 
pédologiques utilisés (filtre abiotique) permettent de conserver les fonctions typiques associées 
au sol de prairies humides ? 
 
Question 2 : Comment le choix des matériaux pédologiques utilisés pour recréer des sols (filtre 
abiotique) influence-t-il la colonisation spontanée des cortèges floristiques et leur dynamique ? 
 
Question 3 : Comment la mise en place d’une gestion précoce par semis et fauche (filtres 
biotique et abiotique) peut orienter la mise en place du cortège floristique et influencer sa 
dynamique ? 
 
Les suivis écologiques (pédologiques et floristiques) associés aux trois premières questions sont réalisés 
in situ, dans un contexte de plaine alluviale où l’engorgement et l’inondation par débordement de la 
nappe alluviale sont des facteurs primordiaux du fonctionnement des écosystèmes prairiaux. Afin de 
compléter cette démarche empirique, une démarche expérimentale est réalisée ex situ pour répondre à 
la 4ème question : 
Question 4 : Comment l’engorgement en eau d’un sol influence-t-il (1) le processus de 
dénitrification associé et (2) les traits de réponse d’une espèce végétale prairiale et plus 
particulièrement sa capacité de production de biomasse ? 
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De façon plus appliquée, un aspect essentiel de ce projet est également de trouver un compromis entre 
écologie et économie. En effet, la restauration écologique d’un milieu représente un coût financier 
devant être pris en compte dès qu’un projet d’exploitation ou de construction est envisagé.  
 
Organisation du manuscrit 
Cette introduction générale sera suivie d’un premier chapitre synthétisant l’état des connaissances 
actuelles dans les domaines de l’écologie de la restauration, de la restauration écologique des 
écosystèmes dégradés voir détruits avec un focus dans un contexte d’exploitation de carrières. Les 
concepts et notions d’écologie sur lesquels cette étude s’appuie sont également présentés. 
Le deuxième chapitre présente la démarche opérationnelle de comblement et la méthodologie mise en 
place dans cette étude. Ce chapitre présente la méthodologie mise en place au sein du site d’étude pour 
combler les ballastières afin de recréer le compartiment sol. Les dispositifs expérimentaux suivis tout 
au long de ce projet doctoral sont également présentés. 
Une première partie regroupe les études portant sur l’influence des matériaux pédologiques, choisis 
pour réaliser le recouvrement de la tourbe, sur les fonctions pédologiques typiques de prairies humides. 
Cette partie est divisée en trois chapitres. Dans un premier temps (Chapitre 3), les caractérisations 
physico-chimiques des matériaux pédologiques utilisés sont présentées tout au long du processus allant 
de leur extraction jusqu’à leur mise en place sur la tourbe. Ce chapitre permet également de justifier la 
mise en place des dispositifs expérimentaux sur lesquels l’ensemble des suivis sont réalisés. Les deux 
chapitres suivant sont consacrés aux suivis du sol reconstitué et à l’effet des matériaux pédologiques sur 
la conservation, dans les premières années de mise en place, de fonctions du sol typiques de milieu 
humides. Il s’agit de vérifier que les sols recréés remplissent les fonctions de stockage du carbone 
(Chapitre 4) et de dénitrification (Chapitre 5). 
La deuxième partie regroupe les études réalisées pour estimer la dynamique de colonisation par la 
végétation du site recréé. Cette partie est composée de deux chapitres : le premier est consacré à l’effet 
des caractéristiques biologiques des matériaux pédologiques sur la mise en place des cortèges
floristiques dans un contexte de colonisation spontanée (Chapitre 6), le second montre l’effet d’une 
gestion précoce, semis d’espèces prairiales et fauche, sur la structuration des espèces végétales dès les 
premiers stades de colonisation (Chapitre 7).  
La troisième partie du manuscrit traite de l’effet du niveau d’engorgement en eau d’un sol sur son 
fonctionnement, en conditions ex situ. Le chapitre 8 est consacré à la quantification de ce facteur sur le 
processus de dénitrification et sur l’activité des communautés bactériennes associées, sur les sols recréés 
(Chapitre 8 / Article 1). Le chapitre 9 évalue l’effet de ce facteur sur les traits de réponses 
(morphologiques et fonctionnels) d’une espèce prairiale cible, Holcus lanatus (Chapitre 9 / Article 2). 
L’ensemble de cette seconde partie s’appuie exclusivement sur des résultats obtenus lors de deux 
expérimentations menées en jardin expérimental. Ces deux chapitres sont rédigés sous forme d’articles 
scientifiques en anglais. Le premier est en préparation pour soumission à Applied Soil Ecology et le 
second est accepté avec corrections majeures dans Flora.  
L’ensemble des résultats est synthétisé et discuté dans une Discussion générale. Cette dernière partie 
permet également d’aborder l’aspect économique du projet, en mettant en regard les différentes 
modalités de recréation de sols d’un point de vue écologique et d’un point de vue financier.
 
	
  
 
	
 
Chapitre 1 
État des connaissances 
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perdus soit dégradés progressivement lors de leur phase de stockage. Lors des phases de restauration 
des sites, le même obstacle était souvent retrouvé : l’absence ou la dégradation du sol d’origine (Wong, 
2003 ; Zhang et Chu, 2011).  
Les sols dégradés des sites d’extraction de métaux, des mines de charbon ou encore de carrières sont 
des habitats artificiels, créés par l’Homme, pouvant entrainer de nombreuses difficultés pour 
l’établissement et le maintien de la végétation, et cela en fonction de la nature des sites que ce soient 
des sites d’extraction de métaux, des mines de charbon ou encore des carrières (Wong, 2003).  
Par exemple, les sols au sein de mines de métaux vont subir une augmentation du taux de métaux lourds 
(e.g. le cuivre (Cu), le plomb (Pb), le nickel (Ni), ou encore le zinc (Zi)) changeant leurs caractéristiques 
physico-chimiques (Wong, 2003) et limitant ainsi la croissance de la plupart des plantes mais aussi 
l’activité, la croissance et la diversité des organismes du sol. Les carrières vont souvent subir une 
dégradation importante voire une destruction totale du substrat. Différentes options de restauration 
écologique sont possibles et sont régulièrement utilisées dans différents cas de dégradations des 
écosystèmes notamment suite à une activité d’extraction (Bradshaw, 1989). Selon ce même auteur, ces 
sites pouvaient être restaurés à des fins agricoles, de foresterie, industriels, de décharge, d’aménités, à 
vocation récréatif en eau ou encore dans un but de retour de la biodiversité. Selon le type d’exploitation, 
l’objectif de restauration écologique peut varier.  
Les carrières sèches (« dry pit »), par exemple, peuvent être restaurées pour atteindre l’ensemble de ces 
nouveaux usages à l’exception des loisirs récréatif en eau. Le retour de la biodiversité est cependant 
l’objectif de la majorité des travaux de restauration écologique le plus souvent appliqué dans ces milieux 
fortement perturbés. En effet, l’excavation du sol créé un milieu fortement dégradé, souvent peu 
favorable à la colonisation d’espèces, excepté par les espèces pionnières pouvant être rares et non 
compétitrices. Ainsi les sites miniers abandonnés ont parfois développé une flore remarquable faisant 
de ces zones des réserves naturelles (Ratcliffe, 1974). Selon Wiegleb et Felinks (2001), ces sites 
représentent également une opportunité pour l’étude des successions écologiques et particulièrement la 
succession primaire puisque la roche est exposée et entièrement mise à nu. De nos jours, la succession 
écologique sur des sols nus est relativement rare (Verhagen et al., 2001). Cela peut se produire après le 
retrait d’un glacier, lors d’une éruption volcanique ou tout autre cause exposant le sol. La vision 
traditionnellement négative de ces sites a donc changé progressivement (Tropek et al., 2010). Cette 
nouvelle vision montre que les sites post-miniers peuvent représenter des refuges pour la biodiversité 
(Tropek et al., 2010). Ce potentiel a été documenté au cours du temps pour différents groupes tels que 
les oiseaux (Bejcek et Tyrner, 1980), les plantes vasculaires (Wheater et Cullen, 1997 ; Prach et Pysek, 
2001), les coléoptères (Brandle et al., 2000), les papillons (Benes et al., 2003), les araignées (Bell et al., 
2001 ; Tropek et Konvicka, 2008) ou encore les abeilles sauvages (Krauss et al., 2009). 
Pour ce qui est des carrières en eau (« wet pit »), moins de solutions de restauration semblent possibles. 
En effet, la restauration à but récréatif et plus particulièrement en étangs de loisirs semblait dans les 
années 1980, l’option la plus régulièrement utilisée. Ce type de restauration des gravières ou ballastières 
est de nos jours également très utilisé (Barnaud et Fustec, 2007 ; Rehounkova et Prach, 2008). La 
renaturation dans un but de « conservation de la nature » est également une restauration écologique 
couramment utilisée dans le cas de ballastières. Le plus souvent, les carrières en eau deviennent des 
zones de refuges ornithologiques, reconnues et protégées en raison de leur intérêt patrimoniale (Barnaud 
et Fustec, 2007 ; UNICEM, 2014). En effet, progressivement, ces plans d’eau vont se « renaturaliser » 
pouvant être colonisés par une flore et une faune diversifiées. Ainsi par exemple, au sein d’une ancienne 
carrière des landes, des tourbières à Sphaignes se sont progressivement reconstituées (Barnaud et Fustec, 
2007).  
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l’intérêt porte sur le retour d’un couvert végétal au sein d’un site dégradé. La renaturation avec pour 
objectif de « renaturer » le site dégradé. Tout comme la ré-affectation, le revégétalisation et la 
renaturation font abstraction de l’état initial (Aronson et al., 1993 ; Clewell et Aronson, 2010). Dans 
certains cas, on parle également de re-création. Ce terme implique le rétablissement de la structure et 
des conditions écologiques qui ont été détruites ou irréversiblement altérées (Urbanska, 2000). 
L’ingénierie écologique ainsi que le génie écologique ont un rôle majeur à jouer dans la réalisation de 
travaux de restauration écologique. Dans les années 1960, l’ingénierie écologique était définie par 
Howard T. Odum (1963) comme une « manipulation de l’environnement par l’Homme utilisant peu 
d’énergies supplémentaires pour contrôler des systèmes dans lesquels les principales forces 
énergétiques proviennent de sources naturelles ». En 2003, Mitsch et Jörgensen définissent l’ingénierie 
écologique comme « la conception d’écosystèmes durables qui intègrent la société humaine et son 
environnement pour le bénéfice des deux ». L’ingénierie écologique diffère donc d’autres branches de 
l’ingénierie de deux façons : (1) elle est fondée sur une éthique à savoir la préservation des écosystèmes 
reconnus pour être d’une importance clé et (2) l’écologie est sa base scientifique fondamentale (Parrott, 
2002). Elle implique la manipulation de matériaux naturels, d’organismes vivants et de l’environnement 
physico-chimique afin de résoudre les problèmes et d’atteindre l’objectif fixé. 
Afin de conduire des projets qui appliquent les principes de l’ingénierie écologique, leur mise en place 
et leur suivi nécessitent des travaux de génie écologique. Ces travaux sont définis comme « les activités 
d’études et de suivis, de maitrise d’œuvre et de travaux favorisant la résilience des écosystèmes » 
(Journal Officiel du 18 août 2015, www.géineécologique.fr). Depuis Octobre 2012, le génie écologique 
possède même une norme AFNOR spécifique aux projets menés dans des zones humides et cours d’eau 
(NF X10-900 : Méthodologie de conduite de projet appliqué à la préservation et au développement des 
habitats naturels – Zones humides et cours d’eau). 
4.3. La notion d’écosystème de référence 
Dans le cadre de tout projet de restauration, l’une des étapes clefs est de définir l’écosystème de 
référence, défini par la SER (2004) comme un écosystème pouvant servir de modèle pour planifier le 
projet de restauration mais aussi servir par la suite dans l’évaluation de ce projet. L’écosystème de 
référence intègre deux notions qui sont (1) « le paradigme de la variation spatiale régionale », en d’autres 
termes le fait que la similarité entre deux sites est fonction de leur espacement et (2) la variabilité 
naturelle ou anthropique des écosystèmes dans le temps et dans l’espace (Cristofoli et Mahy, 2010). 
Un écosystème de référence peut prendre différentes formes dont l’écosystème historique qui 
correspond à l’écosystème présent avant la perturbation aussi nommé écosystème ‘pré-perturbation’.
Toutefois, certains auteurs (Choi, 2007 ou encore Hobbs, 2007) s’accordent à dire que choisir 
l’écosystème historique comme écosystème de référence est un choix peu pertinent voir contreproductif. 
En effet, dans les faits, atteindre cet état historique est impossible (Palmer et al., 2006). Outre la 
description de l’écosystème antérieur aux dégradations, les sources d’informations pouvant amener à 
une description plus complète de l’écosystème de référence sont nombreuses. Par exemple, les vestiges 
du site à restaurer peuvent indiquer des informations sur les conditions physiques et le biote antérieurs. 
Des comptes rendus historiques et des histoires orales de personnes familières ou de riverains peuvent 
s’avérer également être une source d’informations. Enfin, la description d’écosystèmes similaires intacts 
peut permettre de définir l’écosystème de référence (SER, 2004). Cette dernière option est d’ailleurs 
souvent utilisée dans le cadre de projets de restauration. 
Quel que soit le type de restauration écologique et l’écosystème de référence choisi, à l’heure actuelle, 
les objectifs sociétaux sont plus souvent tournés vers des préoccupations de santé de l’écosystème, des 
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services écosystémiques associés ou encore de durabilité de l’écosystème (Lubchenco et al., 1991). 
Dans cette approche plus sociétale, en particulier dans le contexte de restauration de services 
écologiques, les fonctions des écosystèmes sont de plus en plus utilisées pour définir l’objectif de 
restauration (Higgs ,1997) ainsi la notion d’écosystème de référence peut facilement s’apparenter à celle 
d’écosystème objectif.  
4.4. L’évaluation du succès d’une restauration écologique 
Une autre étape clef d’un projet de restauration écologique est l’évaluation du succès. Cette étape fait 
inévitablement appel à l’écosystème de référence. L’évaluation du succès de la restauration passe des
mesures de critères informant sur la structure de l’écosystème mais aussi sur ses fonctions. Alard (2002) 
ajoute que ces critères de mesures doivent être choisis de manière pertinente car ils conditionnent 
l’évaluation du succès et donc les conclusions d’un projet de restauration. 
Aronson et al. (1993) dressent une liste de 21 « Attribut Vitaux de l’Écosystème » (VAE) pour évaluer 
le succès de restauration dont la liste floristique des espèces annuelles, des espèces pérennes, le stock 
de graines viables dans le sol, la production de biomasses ou encore la matière organique des sols. La
mesure de ces VAE renseigne sur la santé de l’écosystème restauré. Lorsque qu’un écosystème est 
biologiquement viable et durable, l’évaluation du succès de restauration peut également se baser sur les 
fonctions restaurées de l’écosystème, Kentula (2000) parle de « functional success ». 
Selon l’abécédaire établi par le SER (2004), un écosystème est considéré comme restauré, c’est-à-dire 
que la restauration écologique est considérée comme réussite lorsqu’il possède les neuf attributs vitaux 
suivant :  
1. L’écosystème restauré contient un ensemble caractéristique d’espèces de l’écosystème de 
référence qui procure une structure communautaire appropriée. 
2. L’écosystème restauré est constitué pour la plupart d’espèces indigènes. 
3. Tous les groupes fonctionnels nécessaires à l’évolution continue et / ou à la stabilité de 
l’écosystème restauré sont représentés ou, s’ils ne le sont pas, les groupes manquant ont la 
capacité à le coloniser naturellement.
4. L’environnement physique de l’écosystème restauré est capable de maintenir des populations 
reproductrices d’espèces nécessaires à sa stabilité ou à son évolution continue le long de la 
trajectoire désirée. 
5. L’écosystème restauré fonctionne en apparence normalement lors de sa phase écologique de 
développement et les signes de dysfonctionnement sont absents. 
6. L’écosystème restauré est intégré comme il convient dans une matrice écologique plus large ou
un paysage, avec qui il interagit par des flux et des échanges biotiques et abiotiques. 
7. Les menaces potentielles du paysage alentour sur la santé et l’intégrité de l’écosystème restauré 
ont été éliminées ou réduites autant que possible. 
8. L’écosystème restauré est suffisamment résilient pour faire face à des évènements normaux de 
stress périodiques de l’environnement local, ce qui sert à maintenir l’intégrité de l’écosystème. 
9. L’écosystème restauré se maintient lui-même au même degré que son écosystème de référence 
et a la capacité à persister indéfiniment sous les conditions environnementales existantes. 
Ces neuf attributs vitaux référencés par la SER (2004) couvrent quatre aspects primordiaux dans la 
restauration écologique : la structure, la diversité et l’abondance des espèces et enfin les processus 
écologiques (Ruiz-Jaen et Aide, 2005 ; Wortley et al., 2013). 
Deux notions sont également importantes lorsque l’on parle d’évaluation du succès de la restauration, 
la durée des suivis et la comparaison à un écosystème de référence. La comparaison à un écosystème de 
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référence est un point central de l’évaluation de l’écosystème (SER, 2004). Wortley et al. (2013) 
estiment que seulement 26 % des études de restauration écologique d’un milieu ont également suivi un 
système de référence. Parmi les études suivant un écosystème de référence, seulement 22 % ont 
également suivi un contrôle négatif. La durée des suivis est également un point important souvent 
discuté dans le cadre de restauration écologique. Zedler (2000) constatait que trop peu d’études réalisent 
des suivis sur du long terme pour s’assurer que la restauration de l’écosystème soit stable dans le temps. 
Ainsi Wortley et al. (2013) estiment que 71 % des études n’évaluent le succès de la restauration que sur 
une durée allant de 1 à 15 ans, avec un maximum entre 5 à 10 ans. 
5. La restauration écologique du sol 
5.1. Le sol, un compartiment fonctionnel des écosystèmes 
Le référentiel pédologique français définit le sol comme « un objet naturel (c’est-à-dire dont l’existence 
initiale ne dépend pas de l’Homme), continu et tridimensionnel ». Il se compose d’éléments minéraux 
et organiques à l’état solide, liquide ou gazeux et dont l’organisation va former des structures spécifiques 
au milieu pédologique (Baize et Girard, 2009). Les sols constituent un maillon central dans la régulation 
des grands cycles planétaires comme le cycle de l’eau, du carbone et de l’azote. Ils sont également au 
cœur de grands enjeux planétaires tels que la sécurité alimentaire, le changement climatique ou la 
préservation de la biodiversité (GIS Sol, 2011). La qualité d’un sol peut être définie par sa « capacité à 
fonctionner, au sein d’écosystèmes naturels ou aménagés, pour supporter une culture ou une production 
animale, maintenir ou améliorer la qualité de l’eau » (Wilson et Maliszewska-Kordybach, 2000). La 
qualité d’un sol se définit donc par son aptitude à fournir différents services dont les services 
écosystémiques (GIS Sol, 2011). Les services écosystémiques remplis par un sol sont étroitement liés 
aux fonctions écologiques qu’il remplit. 
5.2. Les fonctions portées par le sol 
Les sols remplissent de nombreuses fonctions écosystémiques. Il est ainsi possible de citer son rôle de 
support et de réservoir de biodiversité. En effet, le sol abrite une grande diversité d’organismes qu’ils
soient animal, végétal, bactérien ou fongique. Ces organismes jouent un rôle majeur dans des processus 
biogéochimiques des sols en particulier le cycle du carbone ou de l’azote. Outre le support physique des
espèces, le sol peut être aussi perçu comme le support de l’ensemble des infrastructures (Walter et 
al., 2015). Le sol remplit la fonction de support de production végétale. Il correspond au support 
physique de cette production végétale mais aussi le support nutritionnel via l’apport de nutriments 
indispensables (e.g. N, P, K …) ou de l’eau. L’agriculture et la foresterie reposent leurs activités sur ce 
service. Le sol permet la production végétale utile à l’alimentation humaine ou encore animale mais 
aussi la production de bois utilisée à des fins énergétiques ou de construction. Le sol est également une 
source de matériaux qui peuvent être d’origine minérale ou organique. En effet, de tout temps, 
l’Homme a utilisé les sols afin d’y prélever, entre autres, des matériaux que ce soit au sein des carrières, 
des gravières, l’extraction des pierres et encore d’argiles. À titre d’exemple, l’exploitation des tourbières 
et plus particulièrement des sols riches en matière organique d’origine végétale fournissaient du 
combustible par le passé. De nos jours, ces sols sont plutôt liés à l’horticulture (e.g. terreau). Les argiles 
ont pendant très longtemps été recherchés pour la poterie ou la production de tuiles et briques. 
Actuellement, les argiles entrent dans la composition de cosmétiques ou encore de colles et solvants 
(Gis Sol, 2011). Parmi les ressources exploitées, les ressources minérales se trouvent en profondeur sous 
terre. Pour cette raison, elles ne peuvent être exploitées sans enlever à la fois le sol et la végétation qui 
les recouvrent. La végétation va donc être inévitablement détruite lors de l’exploitation et le sol sera 
généralement perdu ou se retrouvera enfoui (Bradshaw, 1997 ; Meira – Neto et al., 2011). Ainsi classés 
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6. La restauration écologique de la végétation 
La restauration de milieu, qu’elle soit au sens strict ou large (i.e. restauration, réhabilitation, 
réaffectation), fait généralement intervenir le compartiment de la végétation qui est un compartiment 
intégrateur d’un ensemble de facteurs s’exprimant dans le milieu. La végétation est souvent considérée 
comme le miroir du milieu c’est-à-dire qu’elle va être le reflet des conditions du milieu (hydriques, 
salines, drainants…). En écologie de la restauration, beaucoup d’exemples font référence au suivi de la 
colonisation d’un site par la végétation (Bakker et al., 1996 ; Vécrin, 2003 ; Bissel et al., 2004). Pour 
comprendre les processus de colonisation et de dynamique des cortèges floristiques, la restauration
écologique se base largement sur les théories et concepts de l’écologie végétale. Parmi ces théories, il 
est possible de citer la théorie des successions, la théorie de la coexistence des espèces, la théorie des 
règles d’assemblage et la théorie des filtres. 
6.1. La théorie des filtres 
La théorie des filtres écologiques est régulièrement utilisée pour lister les mécanismes intervenant dans 
l’organisation des communautés dont les communautés végétales (Grime, 1998 ; Diaz et al., 1998 ; 
Krebs, 2001 ; Lortie, 2004 ; McGill et al., 2006).  
À chaque niveau du modèle des filtres écologiques, un processus de restauration peut être envisagé 
(Keddy, 1992 ; Zobel, 1997 ; Fattorinni et Halle, 2004 ; Lortie, 2004 ; Guisan et Rahbek, 2011) (Figure 
1.10). Le pool global d’espèces est contraint par trois catégories de filtres qui agissent successivement 
(Figure 1.10), les espèces ou les individus afin de s’implanter et participer à la composition de la 
communauté, devront dans ce cadre conceptuel traverser ces différents filtres : 
Le premier filtre est lié à la dispersion et correspond à la capacité d’une espèce à coloniser le milieu, 
que cette espèce fasse partie du pool d’espèces externe au milieu (i.e. colonisation via la pluie de graines) 
ou interne au milieu (i.e. colonisation via la banque de graines).  
Ce filtre de dispersion est également parfois traité en tant que filtre historique, c’est-à-dire que 
l’historique du site, ses aléas passés ont déterminé un « réservoir » régional d’espèces pouvant 
potentiellement intégrer le milieu (Zobel, 1997).  Ce filtre historique est central dans la théorie neutre 
(Hubbell, 2001). Cette théorie attribue l'ensemble des mécanismes d'assemblages des communautés à 
une phénomène stochastique, c’est-à-dire que la présence d’une espèce est liée au hasard (Lortie et al., 
2004).  
Les deux autres filtres (abiotique et biotiques) sont considérés comme plus déterministes (Lortie et al., 
2004) : la capacité des individus et des espèces à tolérer les conditions environnementales locales sont 
prises en compte.  
 
Le deuxième filtre est lié aux conditions abiotiques et correspond à la capacité d’une espèce à tolérer 
les conditions environnementales locales ou régionales du milieu. Lors d’une restauration écologique, 
la première étape est de restaurer les conditions abiotiques aux plus proches des conditions cibles, c’est-
à-dire recréer les conditions physico-chimiques propres à l’écosystème (e.g. le régime hydrique, le 
compartiment sol) permettant de sélectionner un ensemble d’espèces pouvant germer, se développer et 
se reproduire (Levun et Muller-Landau, 2000). La réponse des espèces à ce filtre va correspondre à la 
niche fondamentale (Hutchinson, 1957), les interactions entre espèces n’étant pas prises en comptes. 
Enfin, lorsqu’une espèce parvient à franchir le filtre de dispersion puis, ensuite, n’est pas contrainte par 
les filtres abiotiques du milieu, le troisième filtre à savoir les conditions biotiques déterminent son 
inclusion dans la communauté. Les filtres biotiques correspondent aux interactions (positives, négatives 
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Les interactions abiotique et biotiques intervenant sur les assemblages des communautés engendrent des 
adaptations des espèces qui se traduit par des variations de leur caractéristiques morphologiques, 
physiologiques ou phénologiques autrement dit sur les traits fonctionnels (Gaudet et Keddy, 1988 ;
Lavorel et al., 1997 ; Gross, 2010). Pour de nombreux écologistes, les interactions biotiques sont à la 
base de la distribution des espèces le long de gradients écologiques (Gause, 1934 ; Tilman, 1985 ; 1989) 
et déterminent la coexistence des espèces et la diversité des communautés (Tilman et al., 1997 ; Mulder 
et al., 2001 ; Hooper et al., 2005) ainsi que les mécanismes qui régissent les successions végétales 
(Odum, 1953 ; Grime, 1977 ; Tilman, 1990).  
6.2. Les mécanismes de coexistence des espèces et règles d’assemblage 
Les règles qui régissent la formation d’une communauté vont être contrôlées par des interactions 
abiotiques (e.g. le climat, le sol, la topographie), des interactions biotiques (e.g. la facilitation, la 
compétition entre les espèces ou encore la prédation) mais aussi des régimes de perturbations ou de 
contraintes présents ou antérieurs (e.g. les inondations, les fauches, le pâturage...) (Gaudet et Keddy, 
1988 ; Louault et al., 2002 ; Lortie et al., 2004 ; Coiffait Gombault, 2011). 
Une communauté est un assemblage d’espèces qui coexistent pendant un intervalle de temps. Cette 
communauté peut se décrire par une composition, une structure et des fonctions. Les processus 
responsables de l’organisation de ces communautés sont également appelés règles d’assemblage. 
Dans les systèmes herbacés ouverts, on distingue quatre mécanismes principaux de coexistence des 
espèces (Chesson et Case, 1986) (Figure 1.11). Dans un premier temps, l’écosystème ramené à un stade 
pionnier va être colonisé par des espèces via la banque de graines et la pluie de graines. On appelle ce 
stade le « non-equilibrium cooccurence », où le cortège végétal présente une faible hétérogénéité liée à 
une faible richesse spécifique et une faible biomasse. Le stade suivant ce stade pionnier est le « non-
equilibrium coexistence » : les relations biotiques et particulièrement la compétition inter-spécifique 
conditionnent ce stade intermédiaire marqué par une augmentation de la richesse spécifique, de la 
biomasse et donc de l’hétérogénéité. Deux autres stades peuvent être caractérisés et sont considérés 
comme des stades équilibrés « equilibrium ». Le premier correspond au stade « equilibrium 
coexistence » définie suite à une perturbation mineure. Ce stade est caractérisé par une diminution de 
l’hétérogénéité, une perte de biodiversité marquée par une espèce dominante, responsable en grande 
partie de l’augmentation de la biomasse. Le second correspond à un stade où la perturbation va non plus 
être ponctuelle mais récurrente. Le cortège floristique va être dépendant de ce régime de perturbations 
pouvant créer des micro-habitats permettant l’augmentation de la richesse spécifique mais aussi une 
augmentation de l’hétérogénéité. 
Au cours du temps, les communautés spécifiques évoluent, on parle alors de successions écologiques. 
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La succession secondaire se traduit par le remplacement de la végétation suite à une perturbation, elle 
peut être assimilée à un rôle de « réparateur » (Vanpeene, 1998). Lepart et Escarre (1983) parlent du 
processus de « reconstruction de la végétation après destruction totale ou partielle d’une communauté 
végétale ». Cette rémanence de végétation est possible grâce aux réservoirs séminaux, la banque de 
graines présente dans le sol ou encore la pluie de graine. Les successions secondaires sont généralement 
régies par les interactions d’espèces (Peet, 1992). 
En 1977, Connell et Slatyer proposent trois modèles testables pouvant expliquer les successions, 
essentiellement orientés « vers l’analyse du rôle de la compétition dans les changements de la 
composition spécifique » (Lepart et Escarre, 1983). Le premier modèle (facilitation) met en avant 
l’importance des espèces pionnières qui facilitent l’établissement des espèces post-pionnières, dites 
« transitoires » en modifiant les conditions du milieu. Le second modèle (tolérance) se différencie du 
premier modèle par les espèces transitoires peuvent s’installer dans le milieu indépendamment de 
l’action des espèces pionnières. Ce modèle fait intervenir les différences des traits biologiques des 
plantes permettant aux espèces tardives de supporter les contraintes écologiques des stades initiaux. 
Dans le dernier modèle (inhibition), les espèces pionnières, présentes initialement, restent dominantes 
et empêchent l’implantation des espèces de fin de succession (blocage successionnel), jusqu’à ce qu’une 
perturbation (e.g. herbivorie) ou leur propre mort provoque leur remplacement. Pendant plusieurs 
années, les modèles de Connell et Slatyer (1977) ont fait référence mais de nombreuses études ont par 
la suite montré qu’ils ne pouvaient expliquer la succession (Connell et al., 1987 ; McCook, 1994). En, 
effet, ils n’intègrent pas des facteurs importants comme le hasard, la disponibilité en graines dans le 
milieu ou bien le fait qu’une espèce puisse alternativement faciliter ou rentrer en compétition avec une 
autre (Pickett et al., 1987 ; Bazzaz 1996). 
Selon Lepart et Escarre (1983), ces modifications de cortèges ont lieu suite à une perturbation, souvent 
d’origine anthropique, ayant détruit partiellement ou totalement l’écosystème préexistant. Cependant,
après une perturbation importante du compartiment sol, le retour d’un cortège floristique peut s’avérer 
être lent (Hutchings et Booth, 1996 ; Bischoff, 2002 ; Donath et al., 2007 ; Römermann et al., 2005 ; 
Coiffait-Gombault, 2011 ; Forey et Dutoit, 2012). L’introduction d’espèces floristiques typiques par 
transfert de foin ou encore de mise en place d’un semis au sein du site après la restauration du sol peut 
permettre un retour plus rapide du couvert végétal (Clewell et Aronson, 2013 ; Bulot et al., 2014) et 
donc un retour plus rapide d’un cortège floristique comparable à l’écosystème de référence. 
7. Un écosystème d’écosystème dégradé : les prairies permanentes humides 
7.1. L’écosystème prairie permanente 
Dans le domaine agricole, les prairies permanentes sont caractérisées comme des parcelles où la 
végétation spontanée est herbacée ou issue d’un semis plus ou moins récent (au minimum 6 ans) 
(Agreste, 2000 ; PAC, 2015). En Europe, les prairies permanentes représentent des surfaces importantes 
puisqu’en 2008, elles représentaient 76 millions d’hectares. En France, elles représentent 9,9 millions 
hectares dont 7,4 millions sont des prairies dites productives (Devun et Legarto, 2011). Depuis une 
vingtaine d’années, l’intérêt pour les prairies permanentes s’est renforcée. Cet intérêt peut s’expliquer 
par leur rôle économique. En effet, ces prairies permanentes ont une vocation agricole, elles peuvent 
être fauchées (8 % des cas), pâturées (56 %) ou à usage mixte c’est-à-dire fauchées et pâturées (36 %) 
(Agreste, 2011). Elles contribuent donc de manière importante à l’alimentation des troupeaux 
d’herbivores. Une étude (Agreste, 2011) a montré que la production des prairies permanentes 
correspondait à 47,9 % de la production fourragère française, soit 41,2 millions de tonnes de matières 
sèches. Outre ce rôle agronomique, certaines prairies peuvent également remplir d’autres propriétés ou 
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zone humide. Joyce (1998, 2014) définie une prairie humide comme « une zone périodiquement 
engorgée voire inondée, avec de l’eau douce ou saumâtre ou par de hauts niveaux de nappe alluviale 
ou phréatique pendant une partie de l’année, suffisamment pour influencer la végétation et la 
biodiversité associée. La végétation y est régulièrement gérée par fauche ou pâturage ». Les prairies 
humides combinent à la fois les propriétés des zones humides et des prairies semi-naturelles (Berg et 
al., 2012), c’est-à-dire que la composition des communautés végétales est largement influencée par le 
régime hydrique mais aussi par les pratiques de gestions (Joyce et Wade, 1998). Les prairies humides 
sont gérées par fauchage (on parle alors de prés « meadows ») ou par pâturage extensif (on parle alors 
de pâture « pasture »). La composition fonctionnelle correspond à la proportion en différents types 
fonctionnels de la végétation c’est-à-dire la proportion en graminées, légumineuses, et d’autres plantes
(diverses). La qualité de la prairie et de son fourrage varie selon la proportion de ces trois types 
fonctionnels (graminées, légumineuses et diverses) (Bruinenerg et al., 2002 ; Baumont et al., 2008). La 
végétation d’une prairie humide tout comme une prairie permanente sera dominée par des graminées 
(Joyce, 1998, 2014). Les graminées sont des composantes importantes de ces surfaces, elles contribuent 
donc fortement à la production et la valeur nutritive des prairies. Les légumineuses, source d’azote, ont 
généralement un effet positif sur la qualité de la prairie (Baumont et al., 2008). Enfin les autres plantes, 
appelées diverses, sont regroupées car leurs proportions dans les prairies souvent peu élevées (Michaud, 
2011).  
L’état et l’étendue des prairies humides à l’échelle mondiale sont assez mal connus en partie dû aux 
incohérences avec les définitions des différents types de zones humides. En effet, de nombreux pays ont 
tenté de définir avec des critères objectifs ce qu’était une zone humide (Baize et Ducommun, 2014). En 
France, l’un des critères de leur délimitation est le type de sol. Ainsi selon l’arrêté du 1er octobre 2009, 
les sols de zones humides regroupent entre autres « tous les HISTOSOLS car ils connaissent un 
engorgement permanent en eau qui provoque l’accumulation de matières organiques peu ou pas 
décomposées ». En dépit de ces problèmes de définition, il a été estimé que près de 80 % des prairies 
humides ont été détruites au cours de 20ième siècle (Joyce, 2014). Les causes avancées sont un drainage 
excessif de ces prairies mais aussi à un usage agricole. En Finlande, en Angleterre (est) et sur la côte 
ouest des États – Unis, il a été estimé que moins de 1% d’anciennes prairies humides subsistaient (Clark 
et Wilson, 2001 ; Luoto et al., 2003). En milieu alluvial, les principales menaces qui pèsent sur les 
prairies humides sont l’intensification agricole, l’abandon de la gestion au sein de prairies dites peu 
productives (déprise agricole), une eutrophisation du milieu, les modifications du fonctionnement 
hydrologique ou encore l’exploitation industrielle et construction d’infrastructures (Vécrin, 2003 ; 
Joyce, 2014). Les prairies humides sont donc l’un des écosystèmes les plus touchées par les activités 
humaines.  
7.3. La restauration écologique de prairies humides 
Selon Wortley et al. (2013), 22 % des cas de restauration écologique sont centrés sur les écosystèmes 
prairiaux, deuxième écosystème le plus étudié après les écosystèmes forestiers. La restauration 
écologique des prairies humides est souvent centrée sur la remise en eau du site, la remise en place d’une 
gestion, la revégétalisation ou encore la manipulation du compartiment sol (Vécrin, 2003 ; Joyce, 2014).  
La restauration du contexte hydrologique d’une prairie humide (i.e. battement de nappe) ne va pas avoir 
une incidence que sur les plantes au stade adulte (Leyer, 2005) mais va également avoir une incidence 
sur l’émergence et l’établissement de plantules (Peterson et Baldwin, 2004 ; Berg et al., 2012). La 
remise en eau d’un site va également avoir une forte influence sur les sols et leur fonctionnement. En 
effet, les fonctions portées par les sols de zones humides sous souvent directement en lien avec le régime 
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hydrologique (régime de crue et de fluctuation de la nappe) (Amoros et Petts, 1993 ; Amoros et Bornette, 
2002). 
Après reprise d’une gestion des prairies abandonnées, le retour d’une communauté végétale typique peut 
se révéler être rapide, avec dès deux ans, l’observation de changements bénéfiques du cortège de prairies 
tourbeuses (Billeter et al., 2007 ; Joyce, 2014). Ces changements sont visibles par l’augmentation de la 
diversité d’espèces mais aussi le retour d’espèces cibles. Cependant, Joyce (2014) montre la dépendance 
du retour d’un cortège floristique typique à la durée de l’abandon du site, plus un site est abandonné 
longtemps, plus le retour d’un cortège typique sera lent. Le reprise d’une gestion permet le retour d’un 
cortège floristique avec des espèces caractéristiques et d’accroître la biodiversité (Toogood et Joyce, 
2009) 
Dans le cadre d’un état de dégradation plus important de l’écosystème, c’est-à-dire lorsque le seuil 
d’irréversibilité biotique est franchi, une restauration passive ou active est possible. La restauration 
passive consiste à laisser la végétation coloniser spontanément, on parle alors de recolonisation 
spontanée. Une restauration active est également envisageable par une remise en herbe soit par apport 
de graines issus du commerce (Manchester et al., 1999). Des travaux d’étrépage du sol peuvent 
également être mis en place. Ces travaux d’ingénierie écologique consistent à retirer les premiers 
horizons du sol sur une épaisseur variant de quelques centimètres à 50 cm (Vécrin, 2003). Selon Jansen 
et Roelofs (1996), les travaux d’étrépage peuvent avoir des effets négatifs sur la végétation, une 
diminution de la fertilité des sols en retirant les horizons superficiels et un cortège plus humide liée à la 
différence de topographie. Toutefois, même si les conditions abiotiques sont conservées (fertilité et 
humidité), la recolonisation du sol nu est dépendante de la capacité des espèces prairiales à recoloniser 
le site étrépé. Après ces travaux d’étrépage, une revégétalisation est possible par l’introduction de 
graines. Cette technique a été notamment employée aux Pays-Bas au sein de prairies humides à usage 
agricole intensif (Aerts et al., 1995 ; Verhagen et al., 2001). L’étrépage permet ainsi de retirer les 
premiers horizons marqués par l’intrant de nombreux fertilisants ou produits phytosanitaires. Vécrin 
(2003) observe rapidement des résultats positifs dans le retour de cortèges floristiques suite à l’étrépage 
d’anciennes cultures alluviales. Afin d’augmenter le succès des travaux d’étrépage des sols, Van 
Diggelen et al. (1997) recommandent une étude préalable du compartiment sol, de la banque de graines 
afin de choisir avec pertinence la profondeur de sol à décaper.  
Des travaux de transfert de sol ou translocation du sol peuvent également être mise en place. Ces travaux 
nécessitent la mise en place d’importants moyens techniques et financiers (Vécrin, 2003). Deux 
méthodologies sont régulièrement utilisées : le transfert du sol en « vrac » ou par « banquettes ». 
 
Malgré la manipulation du compartiment sol, les objectifs de ces études de « restauration écologique » 
sont le retour des cortèges floristiques dégradés ou détruits par des activités anthropiques. Relativement 
peu d’études s’intéressent aux propriétés du sol en relation avec le cortège floristique (Joyce, 2014). La 
majorité des études de restauration écologique de prairies humides s’intéresse au cortège floristique 
(plante et graines), dans 94 % des cas et seulement 11% des études vont s’intéresser aux propriétés du 
sol (Wortley et al., 2014).  
L’étude menée dans ce projet de restauration écologique va s’intéresser à la recréation écologique à la 
fois du compartiment sol, du compartiment végétal mais également de l’incidence de la manipulation 
du compartiment sol sur les premiers stades colonisation de la végétation.
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L’HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles carbonatées argileuses est un HISTOSOL constitué 
presque exclusivement d’horizons histiques H (i.e. tourbe alcaline dans ce cas). Ce solum s’est construit 
par l’accumulation de débris végétaux et leur décomposition lente dans des conditions d’engorgement 
permanent ou quasi permanent. Les horizons H sont donc des horizons organiques et se caractérisent 
par des teneurs moyennes en C organique de l’ordre de 30 %. Sur le site de l’exploitation CBN, 
l’accumulation de tourbe varie de 50 cm à 6 m d’épaisseur. Cet HISTOSOL est qualifié de « recouvert » 
car il est recouvert d’alluvions apportées par la Seine durant les phases de crues. Ces alluvions d’une 
épaisseur moyenne de 30 cm dans la zone d’étude (Figure 2.15a) sont caractérisées par une texture 
argileuse. On y distingue nettement un horizon organo-minéral A recouvrant un horizon minéral 
hydromorphe G (Go). Certains profils montrent la présence d’une interstratification des horizons
histiques avec des horizons minéraux, on parle alors d’HISTOSOL interstratifié recouvert 
d’alluvions fluviatiles carbonatées argileuses (Figure 2.15b). 
L’HISTOSOL recouvert de colluvions non carbonatés est un HISTOSOL constitué d’horizons 
histiques H sur une épaisseur de 50 cm minimum. La différence avec les profils précédents réside dans 
l’origine du matériau de recouvrement de la tourbe qui résulte de l’apport de colluvions non carbonatées 
(Figure 2.15c), provenant de l’érosion des premières terrasses alluviales, et formant un horizon A. Les 
horizons A et H reposent sur une couche M (roche meuble) correspondant aux granulats exploités. 
Le FLUVIOSOL colluvionné en surface est un FLUVIOSOL qui s’est développé suite au transport et 
à la sédimentation en milieu aqueux d’alluvions fluviatiles. Dans notre cas, ce FLUVIOSOL est 
recouvert de colluvions non carbonatées qui résultent de l’accumulation progressive par 
colluvionnement de matériaux pédologiques provenant des premières terrasses alluviales. Ces
colluvions sont présents sur 40 cm maximum d’épaisseur (Figure 2.15d) et on y distingue un horizon A 
et un horizon C. À partir de 40 cm de profondeur, on trouve les alluvions qui forment une couche M sur 
60 cm minimum. 
Quel que soit le type de sol identifié, on retrouve systématiquement sous les différents horizons 
pédologiques constitutifs, les sédiments alluvionnaires exploités et commercialisés. Ces derniers sont 
eux même situés au-dessus du socle crayeux caractéristique de la vallée de la Seine. La craie et les 
sédiments alluvionnaires représentés sur les profils de la figure 2.15 sont présents au sein de la plaine 
alluviale à des profondeurs variables (Equiley et Schomburgk, 2003). Lors de l’exploitation des 
sédiments alluvionnaires, il est possible de remonter des blocs de craie situés à une profondeur de 10 
mètres. 
L’analyse des 14 profils pédologiques réalisés sur les 7 prairies sélectionnées (2 profils par prairies) 
montre que les profils les plus fréquemment rencontrés au sein de la plaine alluviale, autour du site 
d’étude (dans la zone dite du « Marais »), correspondent à des HISTOSOLS recouverts d’alluvions 
fluviatiles carbonatées argileuses et à des HISTOSOLS interstratifiés recouverts d’alluvions 
fluviatiles carbonatées argileuses. Six prairies sur 7 présentent chacune ces deux profils (Figure 2.16). 
L’HISTOSOL recouvert de colluvions et le FLUVIOSOL colluvionné en surface ont été identifiés sur 
une seule des 7 prairies échantillonnées. Cette prairie se situe précisément dans la zone de transition 
entre la plaine alluviale et les premières terrasses (Figure 2.16). Ce positionnement correspond à une 
ancienne berge expliquant les caractéristiques de ces 2 sols dont la présence, bien que limitée en surface, 
n’est cependant pas anecdotique en termes de pédopaysage. Ces 2 types de sol sont en effet représentatifs 
des prairies situées en bordure de la plaine alluviale et correspondent aux sols présents sur une partie du 
site à restaurer avant son exploitation. A partir de cette caractérisation pédologique et des connaissances 
préalables déjà acquises sur d’autres prairies humides de la zone d’étude (Castel, 2008 ; Mchergui, 
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- du choix et du lieu de récupération des matériaux pédologiques pour combler la ballastière,  
- du protocole de stockage transitoire de ces matériaux sur le site,  
- de la façon d’amener ces matériaux sur le dispositif expérimental (i.e. voie hydraulique ou
terrestre). 
Suite à cette concertation, il a été convenu que l’ensemble des matériaux pédologiques utilisés dans le 
cadre de ce comblement (hors sédiments de dragage) proviendrait uniquement des sols de prairies 
humides locales détruites dans le cadre de l’exploitation que nous désignerons par la suite « prairies 
sources ». Ce choix est motivé par la volonté de recréer des sols présentant des caractéristiques 
semblables à ceux détruits (caractéristiques physico-chimiques, conditions hydriques, banque de graines 
et gestion historique). De plus, cette option permet de limiter les coûts liés au transport. Il a également
été convenu (i) que le stockage transitoire de ces matériaux devait être aussi court que possible afin de 
minimiser les effets d’un stockage trop long, (ii) que les matériaux seraient amenés par voie terrestre et 
(iii) qu’il fallait remettre en place à la fin du comblement de la ballastière le gradient topographique 
existant avant l’exploitation. 
2.3. Récupération des matériaux pédologiques 
• Récupération des matériaux sur une « prairie source » de la plaine alluviale 
Le protocole de découverte habituellement utilisé par les carriers (cf. § 1.2, Figure 2.7) a été ajusté afin 
de répondre à l’objectif et à la problématique de restauration fixé. En premier lieu, une caractérisation 
pédologique d’une « prairie source » située dans la plaine alluviale a été réalisée. Elle a permis de valider 
la présence d’un HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles carbonatées argileuses (taux d’argiles 
compris entre 45.5 % et 52.7 % et taux de CaCO3 compris entre 5.5 % et 14.8 %) sur une épaisseur 
moyenne de 30 cm (Baize et Girard, 2009 ; Figure 2.18) avec un horizon organo-minéral A de 10 cm et 
un horizon hydromorphe G de 20 cm (Figure 2.18a). L’horizon A est caractérisé par des teneurs en Corg 
de 19.46 % et en Ntot de 1.9 %. Les horizons G sont caractérisés par des teneurs en Corg de 9.33 % et 
en Ntot de 1.0 % (Castel, 2008).  
Initialement, il avait été envisagé de transférer ces matériaux horizon par horizon depuis la « prairie 
source » afin de pouvoir recréer l’organisation de la séquence verticale du profil (A puis G et enfin H) 
dans la « prairie puit » (i.e. site de restauration). Cependant, aux vues de la faible épaisseur de l’horizon 
A et de la variabilité de cette épaisseur, il n’a pas été possible techniquement de le prélever 
indépendamment de l’horizon G lors de la découverte par pelle mécanique et donc de conserver leur 
agencement vertical lors de la recréation du sol. 
Suite à la caractérisation du sol de cette « prairie source », trois types de matériaux pédologiques y ont 
été récupérés lors de sa découverte dans le but de permettre, par la suite, la finalisation du comblement 
de la ballastière. Le premier matériau correspond au mélange des horizons pédologiques A et G de cette 
« prairie source » (Figure 2.18b), le second correspond au mélange des horizons A et G ainsi qu’une 
dizaine de centimètres de l’horizon H (tourbe) situé en dessous (Figure 2.18c) enfin le troisième 
matériau correspond précisément à de la tourbe. Dans ce cas, il est important de préciser que la 
découverte de cette « prairie source » a été réalisée de manière quasi-simultanée à la phase de 
comblement de la ballastière afin d’éviter un stockage prolongé des matériaux pédologiques 
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eau » où l’eau représente environ 90 %. Cet excédent d’eau est ensuite évacué vers la Seine grâce à un 
système de pompe situé au point le plus bas du site. Une période de quelques mois de drainage et de 
pompage de l’excédent d’eau est encore nécessaire une fois l’apport des sédiments terminé (Figure 
2.19). À ce stade, une partie du vide de fouille (terme utilisé pour parler du vide laissé par l’extraction 
des granulats) a été comblé par ces sédiments qui représentent en moyenne 9 mètres d’épaisseur.  
 
Figure 2.19 : Photo aérienne des sédiments de dragage de la Seine pendant la phase de drainage (©CBN) 
montrant la forte présence d’eau lors de la phase de comblement à l’aide des sédiments de dragage 
Une fois les sédiments apportés et drainés, un apport de sable correspondant aux sédiments de dragage 
les plus grossiers a été effectué afin de consolider le socle de la tourbe, d’assurer un tassement mécanique 
de la zone mais aussi une portance de la zone en voie de comblement. Cette étape a été réalisée par voie 
mécanique et a nécessité une adaptation des engins utilisés. En effet, une pelle longue portée (« girafe ») 
a été modifiée avec un châssis amphibie afin de réaliser un assainissement mécanique de la zone. 
Le matériel tourbeux est ensuite apporté par voie hydraulique. Ce matériel est directement prélevé au 
sein de la prairie découverte exploitée et où la tourbe est aspirée par le ponton flottant aspirateur. Un 
mélange d’eau et de tourbe est apporté au-dessus des sédiments de dragage sur une épaisseur d’environ 
un mètre. Comme pour les sédiments de dragage, une période de drainage a été nécessaire afin d’évacuer 
l’excédent d’eau lié au mode de mise en place (Figure 2.20). La durée de cette période de drainage a été 
plus longue que prévu initialement en raison de conditions météorologiques peu favorables l’année du 
comblement. 
Figure 2.20 : Photo aérienne durant la phase de drainage de la tourbe (©CBN) 
Une fois le drainage suffisant pour permettre l’accès du site à des pelles équipées de chenilles de type 
marais, la phase de préparation du site débute (Figure 2.21). La tourbe a été travaillée afin de recréer un 
gradient topographique correspondant à celui de la prairie initiale. Pour limiter l’impact des engins et 
plus particulièrement le tassement de la tourbe, des plaques de répartition métallique ont été utilisées. 
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Sur le dispositif expérimental 1, la finalisation du comblement a consisté en l’apport par voie terrestre 
de 30 cm des matériaux pédologiques récupérés d’une part, dans la « prairie source » et d’autre part 
dans la zone de transition plaine-terrasse (cf. § 2.3 et Figure 2.23). La dénomination des matériaux 
provient des horizons du sol dont ils sont constitués (Figure 2.18) et a donné le nom aux modalités 
expérimentales testées dans les chapitres qui vont suivre : 
- la modalité AG correspond à la découverte et au mélange des horizons A et G présents au-
dessus de l’horizon H de l’HISTOSOL recouvert de la « prairie source ». Pour obtenir cette 
modalité, le décapage de la prairie n’a pas été réalisé à une profondeur fixée au préalable mais 
en tenant compte de l’épaisseur cumulée réelle des horizons superficiels (A et G) qui était au 
maximum de 30 cm (Figure 2.18). 
 
- la modalité AGH correspond également à la découverte de l’HISTOSOL recouvert de la 
« prairie source » mais, cette fois-ci, sur une profondeur de 40 cm fixée au préalable. Ainsi, ce 
matériau pédologique correspond à un mélange des horizons A, G sur une profondeur moyenne 
de 30 cm avec environ 10 cm d’horizon H (Figure 2.18). 
 
- la modalité ACM correspond au mélange des horizons pédologiques A, C et M, horizons 
constitutifs du sol de la prairie située entre la plaine alluviale et les premières terrasses 
alluviales, prairie présente avant la création de la ballastière à restaurer. Ainsi, ce matériau 
pédologique correspond à un mélange des horizons A, C et M prélevés sur une profondeur 
moyenne de 40 cm. Ces matériaux ont été positionné tout autour de la ballastière au moment de 
la phase de découverte pour créer un merlon de sécurité. 
 
- la modalité H correspond à de la tourbe non recouverte par des matériaux pédologiques. Cette 
tourbe correspond à la tourbe apportée par voie hydraulique, ré-essuyée puis ré-étalée par les 
engins de terrassement au moment de la mise en place des 3 autres modalités. Il s’agissait ici de 
placer cette modalité au même niveau topographique que les 3 autres. La tourbe est donc 
affleurante et correspond à une modalité comparable à celle testée lors de l’expérimentation de 
réaffectation menée par le GPMR à partir de 2008. Cette modalité de « non recouvrement de la 
tourbe » constitue un contrôle négatif en comparaison des trois modalités de recouvrement de 
la tourbe précédemment présentées. 
 
 
Figure 2.23 : Photographie de l’étalement de matériaux pédologiques de recouvrement au-dessus de la 
tourbe, sur une épaisseur de 30 cm (© BOIGNÉ) 
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sols et 7 pour la végétation) adjacentes au site CBN ce qui permettra de positionner l’état de restauration 
des prairies recréées par rapport aux prairies objectif (Figure 2.22).  
Figure 2.27 : Photographie de la modalité AGH semée de trois espèces prairiales, suite à la fin de 
l’étalement des matériaux pédologiques (©BOIGNÉ) 
3.1. Par la combinaison d’approches expérimentales  
L’évaluation du succès de restauration écologique peut se baser sur trois types d’expérimentations : les 
expérimentations directement sur le terrain, les expérimentations en cosmes et les expérimentations en 
laboratoire (Cornelissen et al., 2003). Pour répondre à l’ensemble des questions initiées pour ce projet 
de thèse, nous avons choisi de mettre en place une démarche combinant les trois types 
d’expérimentations. 
Les expérimentations directement sur le terrain, ou expérimentations in situ, ont été initiées sur les 
deux dispositifs expérimentaux décrits précédemment. Cette approche terrain ne permet pas de contrôler 
les différentes variables environnementales, mais permet d’appréhender la caractérisation et les suivis 
de fonctions écologiques en conditions réelles.  
Cette approche a été complétée en parallèle par des suivis expérimentaux réalisés en laboratoire. Ces 
expérimentations permettent de contrôler des facteurs environnementaux difficilement contrôlables en 
condition in situ (e.g, température, humidité). À partir d’échantillons provenant des dispositifs 
expérimentaux, des expérimentations en conditions contrôlées ex situ ont pu être réalisées permettant 
ainsi d’estimer la capacité potentielle de processus écologiques (e.g. dénitrification potentielle, 
minéralisation potentielle du C) des matériaux pédologiques testés. 
Enfin, des expérimentations en cosmes ont également été mises en place afin de tester l’effet d’un 
facteur difficilement contrôlable sur le site, le niveau de la nappe alluviale et donc le niveau 
d’engorgement des sols. En effet, les dispositifs expérimentaux se situent au sein de la plaine alluviale 
de la Seine où un engorgement partiel voire une inondation totale des surfaces est récurrente. Ces 
expérimentations ont permis de tester plus aisément, pour chaque modalité de sol, l’effet d’une 
inondation sur la fonction de dénitrification ainsi que les traits de réponse d’une espèce végétale 
prairiale. 
La combinaison de ces différentes approches donne accès à un ensemble de paramètres qui seront 
utilisés comme des indicateurs de fonctions du sol et de la colonisation du cortège floristiques. Selon 
Keddy et al. (1998), un « bon indicateur » doit être facilement mesurable et peu couteux. De plus, 
effectuer des mesures périodiquement de ces indicateurs permet d’appréhender la trajectoire des prairies 
humides recréées. 
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3.2. Par une approche comparative  
Pour évaluer le processus de restauration écologique initié au début de ce projet, une approche 
comparative a été réalisée. Elle consiste à comparer les suivis pédologiques et floristiques réalisés sur 
les deux dispositifs expérimentaux aux suivis réalisés au sein des prairies de référence, considérées 
comme des témoins. La prospection initiale menée sur 7 prairies humides adjacentes au site 
d’exploitation a permis de mettre en évidence l’hétérogénéité des prairies humides au sein du marais et 
de cibler les prairies correspondant le plus aux objectifs fixés. Ces prairies permettront de positionner 
les résultats obtenus sur les différentes modalités de recréation de sols et végétation par rapport à ceux 
obtenus sur ces dernières. 
• Prairies prospectées pour les suivis fonctionnels du sol 
Concernant les suivis fonctionnels du sol, deux prairies témoins, nommées PR1 et PR17 (pour Prairies 
de Références 1 et 17) ont été suivies plus spécifiquement. Le choix de ces prairies a été motivé par le 
fait qu’elles présentent des sols caractéristiques de la zone d’étude, à savoir un FLUVIOSOL 
colluvionné en surface et un HISTOSOL recouvert de colluvions pour PR1 et un HISTOSOL recouvert 
d’alluvions fluviatiles carbonatées argileuses pour PR17. 
Comme vu précédemment, la prairie PR1 est caractéristique de la zone de transition entre la plaine 
alluviale et les premières terrasses. Cette prairie est caractérisée par un FLUVIOSOL colluvionné en 
surface qui se situe en position topographique haute et nommé par la suite PR1_H (H pour position 
topographique haute) et par un HISTOSOL recouvert de colluvions en position topographique basse, 
nommé par le suite PR1_B (B pour position topographique basse).  
Le FLUVIOSOL colluvionné en surface est composé d’un horizon de surface A sur une épaisseur de 15 
cm, présentant une teneur en Corg de 5.34 % et 65.5 % de sable. Cet horizon présente les plus fortes 
teneurs en phosphore (P2O5 (JH) : 0.153 g.kg-1 et 0.043 g.kg-1). Sous cet horizon A, un horizon C a été 
identifié, cette couche est caractérisée par des taux d’argiles et de sables de 43.9 % et 39.0 % et un taux 
de Corg de 5.54 %. À une profondeur de 40 cm, une couche M de roche meuble est identifiée et 
caractérisée par un taux de sables supérieur à 93.7 % avec une très faible teneur en Corg et en Ntot (0.25 
% de Corg et 0.02 % de Ntot) (Tableau 2.1). Cette dernière couche correspond aux granulats, 
généralement exploités et commercialisés. 
L’HISTOSOL recouvert de colluvions est composé d’un horizon A de 30 cm, caractérisé par une teneur 
de Corg de 9.2 % et d’une teneur en sable de 41.8 %. Cet horizon A issu d’un colluvionnement recouvre 
un horizon H d’une épaisseur de 60 cm (Tableau 2.1). L’horizon H est caractérisé par une forte teneur 
en Corg ainsi qu’une forte CEC. À une profondeur de 90 cm, une couche C est de nouveau identifiée. 
Une caractéristique de cette prairie, identifiée pour les deux types de sols, est l’absence d’horizons 
carbonatés (Tableau 2.1). Dans la suite de l’étude, PR1_H et PR1_B seront traités comme deux entités 
différentes et non comme une seule parcelle. 
La prairie PR17 est caractérisée par un HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles carbonatées 
argileuses sur une épaisseur de 30 cm, type de sol caractéristique de la plaine alluviale dans la boucle. 
Les horizons de recouvrement sont caractérisés par un horizon A d’une épaisseur de 10 cm présentant 
52.5 % d’argile, 35.5 % de limons, une teneur en Corg de 12.60 %. Cet horizon est également caractérisé 
par des valeurs de cations échangeables (Ca, Mg, Na et K) les plus élevées. Le sol est ensuite composé 
d’horizons G caractérisés respectivement de 53.3 et 43 % d’argiles et 6.57 et 7.34 % de Corg. Ces trois 
horizons recouvrent un horizon histique qui présente une teneur en C org et Ntot élevée et caractérisé
par un C/N de 14.8, rapport renseignant sur la stabilité de la matière organique (Tableau 2.1). 
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• Prairies prospectées pour les suivis des cortèges floristiques 
Les 7 prairies de référence dont les cortèges floristiques ont été caractérisés présentent des gestions 
actuelles différentes. Les prairies de référence PR1, PR2, PR15 et PR17 sont fauchées deux fois par an, 
une fauche précoce et une fauche tardive. Les prairies de référence PR8, PR26 et PR27 présentent un 
usage mixte, c’est-à-dire fauchage et pâturage sont associés. L’historique de gestion de l’ensemble de 
ces prairies n’est pas connu. 
La richesse spécifique totale des prairies de référence est comprise entre 13 et 29 espèces (Tableau 2.2). 
Le minimum est observé au sein de PR1_H et le maximum au sein de PR26. La richesse spécifique 
moyenne de ces prairies est comprise entre 7.29 ± 1.85 espèce par m² sur PR26 et 14.58 ± 2.24 espèces 
par m² pour PR27. Un effet prairie est mis en évidence sur la richesse spécifique moyenne (test de 
Kruskal-Wallis, X2 = 88.53, p = 2.49e-16). Les prairies de référence PR2, PR8, PR15 et PR17 sont 
caractérisées par une richesse spécifique moyenne plus faibles que les 4 autres références et ne 
présentent pas de différences significatives de richesse spécifique moyenne. L’indice de Shannon est 
compris entre 1.95 ± 0.26 (pour PR26) et 2.67 ± 0.16 (pour PR27), l’indice de Simpson est compris 
entre 0.85 ± 0.04 (pour PR26) et 0.93 ± 0.01 (pour PR27) et l’indice d’équitabilité varie entre 0.77 ± 
0.13 (pour PR15) et 0.91 ± 0.06 (pour PR1_H) (Tableau. 2.2). Un effet prairie est également mis en 
évidence sur les trois indices (test de Kruskal-Wallis, indice de Shannon : X2 = 88.53, p = 2.49e-16, indice 
de diversité de Simpson : X2 = 88.53, p = 2.49e-16 et indice d’équitabilité : X2 = 88.53, p = 2.49e-16). 
Enfin, l’indice de similarité de Sorensen permettant de calculer le pourcentage d’espèces communes
entre les quadrats de relevés d’une même prairie, varie entre 51.42 ± 14.96 (pour PR26) et 75.02 ± 9.93 
(pour PR1_H). Une différence significative est également mise en évidence entre les prairies (test de 
Kruskal-Wallis, X2 = 88.53, p = 2.49e-16). Les prairies PR1_B, PR2 et PR26 présente un indice de 
similarité les plus faibles (Tableau 2.2). 
Les taux de recouvrement de la végétation varient entre 84.58 ± 20.32 et 99.92 ± 0.41 % (Tableau 2.3). 
Ces recouvrements sont comparables entre les prairies de référence, à l’exception de PR1_H qui présente 
un taux de recouvrement moyen significativement plus faible (84.58 ± 20.32 % (test de Kurskal-Wallis, 
X2= 67.128, p= 5.61e-12)) (Tableau 2.3). La hauteur moyenne de la végétation est comprise entre 13.67 
± 3.57 cm (pour PR8) et 84.79 ± 31.91 cm (pour PR1_B).  Les mêmes tendances sont observées pour la 
hauteur maximale comprise entre13.67 ± 3.57 cm (pour PR8) et 117.88 ± 21.92 cm (pour PR1_B). Des 
différences significatives de hauteur de végétation ont été estimées au sein de ces 7 prairies de référence 
(test de Kurskal-Wallis, X2= 129.1, p < 2.2 e-1§). Les hauteurs moyennes et maximales les plus faibles 
sont observées pour les prairies dont la gestion est mixte (fauchage associé au pâturage), c’est –à-dire 
pour les prairies PR8, PR26 et PR27 (Tableau 2.3).  
L’ensemble de ces variables permet d’appréhender la variabilité des cortèges floristiques au sein des 
prairies de référence mais également entre elles en termes de composition et structure. La prairie PR26 
est caractérisée par la richesse spécifique totale la plus élevée (29 espèces) mais également par la 
richesse moyenne au m² la plus faible (7.29 ± 1.85 espèce par m²). Cette prairie est également 
caractérisée par un indice de similarité de sorensen intra-parcelle la plus faible, décrivant une 
hétérogénéité liée certainement au mode de gestion mixte (fauchée – pâturée) et donc au piétinement et 
broutage des bovins. PR1_H est caractérisée par la richesse spécifique la plus faible à l’échelle de la 
parcelle (13 espèces) avec une richesse spécifique à l’échelle du quadrat de 11.75 ± 1.82 et un indice de 
similarité de sorensen de 75.02 ± 9.93 %, indiquant une faible hétérogénéité de la végétation à l’échelle 
de la parcelle. Cette parcelle est marquée par un niveau topographique plus haut, limitant l’impact des 
battements de la nappe alluviale et par une gestion uniquement par de la fauche. 
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Tableau 2.1 : D
escription des caractéristiques physico-
chim
iques et des textures des profils pédologiques de deux 
prairies de référence, PR1 et PR17. La prairie PR1 
présentant deux types de sol différents, ils sont analysés 
séparém
ent. 
PR1_H
 
est 
caractérisé 
com
m
e 
un 
FLU
VIO
SO
L colluvionné en surface et PR1_B com
m
e un 
H
ISTO
SO
L 
recouvert 
de 
colluvions) 
et 
PR17, 
un 
H
ISTO
SO
L recouvert d’alluvions fluviatiles carbonatées 
argileuses 
                        
Profondeur Horizon Argile Limons 
totaux
Sables 
totaux
C org N tot C/N pH eau CaCO 3 P 2 O 5 (JH) P 2 O 5 (O) CEC Ca Mg Na K
cm % % % % % - - % g.kg -1 g.kg -1 cmol+.kg-1 cmol+.kg-1 cmol+.kg-1 cmol+.kg-1 cmol+.kg-1
0-15 A 20.7 13.8 65.5 5.34 0.49 11.0 5.50 0 0.153 0.043 20.5 19.5 0.571 0.039 0.0904
15-40 C 39.0 17.1 43.9 5.54 0.52 10.7 6.24 0 0.037 0.014 33.4 33.5 0.256 0.022 0.121
40-80 M 2.4 4.7 92.9 0.30 0.02 14.5 7.06 0 0.005 0 2.15 2.56 0.017 0.003 0.025
0-30 A 38.1 20.1 41.8 9.20 0.83 11.0 5.79 0 0.081 0.02 34.9 34.2 1.220 0.111 0.128
30-90 H - - - 33.60 1.91 18.0 6.36 0 0.006 0.033 107.0 - - - -
90-100 M 3.1 5.9 91.0 1.37 0.09 15.8 6.94 0 0 0 6.71 6.72 0.152 0.033 0.0243
0-10 A 52.5 35.5 12.0 12.60 1.24 10.2 7.61 4.2 0.064 0.034 73.4 77.4 1.090 0.096 0.192
10-30 G 48.2 36.5 15.3 6.96 0.66 10.6 7.92 2.5 0.053 0.011 65.1 68.1 0.386 0.062 0.231
30-100 H - - - 26.65 1.80 14.8 7.01 0.4 0.015 0.018 108.0 - - - -
PR
1 
_H
PR
1 
_ 
B
PR
17
 
	 59	
Tableau 2.2 : Indices écologiques décrivant la végétation identifiée au sein des prairies de référence. Les 
lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les prairies
 Richesse spécifique à l'échelle Indice de 
  de la prairie du quadrat Shannon Simpson Équitabilité Sorensen 
       
PR1_H 13 11.75 ± 1.82 b 2.45 ± 0.15 b 0.91 ± 0.01 b 0.91 ± 0.06 a 75.02 ± 9.93 a 
PR1_B 25 12.67 ± 2.84 ab 2.52 ± 0.22 ab 0.91 ± 0.02 ab 0.87 ± 0.08 a 56.63 ± 12.89 bc 
PR2 27 9.54 ± 1.72 c 2.24 ± 0.18 c 0.89 ± 0.02 c 0.87 ± 0.07 ab 54.75 ± 14.66 bc 
PR8 22 9.71 ± 1.68 c 2.26 ± 0.18 c 0.89 ± 0.02 c 0.88 ± 0.07 a 69.73 ± 10.87 ab 
PR15 16 8.00 ± 2.84 cd 2.02 ± 0.36 cd 0.86 ± 0.05 cd 0.77 ± 0.13 c 68.61 ± 12.87 ab 
PR17 18 8.46 ± 2.38 c 2.10 ± 0.28 c 0.87 ± 0.04 c 0.82 ± 0.11 bc 65.52 ± 11.12 ab 
PR26 29 7.29 ± 1.85 d 1.95 ± 0.26 d 0.85 ± 0.04 d 0.82 ± 0.11 bc 51.42 ± 14.96 c 
PR27 25 14.58 ± 2.24 a 2.67 ± 0.16 a 0.93 ± 0.01 a 0.89 ± 0.05 a 72.44 ± 8.46 a 
 
Tableau 2.3 : Valeurs de recouvrement, de hauteur moyenne et de hauteur maximale au sein des prairies de 
référence. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les prairies 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
  Recouvrement 
(en %) 
Hauteur moyenne 
(en cm) 
Hauteur maximale 
(en cm) 
    
PR1_H 84.58 ± 20.32 b 63.75 ± 32.75 ab 108.54 ± 34.58 a 
PR1_B 98.38 ± 4.27 a 84.79 ± 31.91 a 117.88 ± 21.92 a 
PR2 98.33 ± 2.38 a 56.15 ± 22.58 bc 75.56 ± 28.37 b 
PR8 99.92 ± 0.41 a 13.67 ± 3.57 e 13.67 ± 3.57 d 
PR15 98.80 ± 3.58 a 68.56 ± 34.09 ab 105.79 ± 43.14 a 
PR17 98.77 ± 2.77 a 60.42 ± 30.12 b 98.77 ± 41.10 ab 
PR26 99.33 ± 0.56 a 22.92 ± 7.30 d 33.17 ± 11.97 c 
PR27 99.33 ± 2.45 a 43.21 ± 32.40 cd 53.52 ± 42.64 c 
 
	
 
 
  
 
	
Partie 1 
Recréation du compartiment sol et 
incidence sur les stocks superficiels 
de carbone et sur le processus de 
dénitrification 
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Transition vers les chapitres 3, 4 et 5 
Le projet de restauration mené a pour objectif de recréer une prairie humide à vocation agricole par 
comblement d’une ballastière résultant de l’exploitation des sédiments alluvionnaires par les carriers. 
Le compartiment sol ayant été entièrement détruit, la première étape consiste donc à recréer ce 
compartiment. La démarche mise en place permet de tester trois modalités de recouvrement de la tourbe 
à l’aide de matériaux pédologiques provenant du site d’exploitation lui-même (modalités AG, AGH et 
ACM) ainsi qu’une modalité « tourbe non recouverte » (modalité H) dans le dispositif expérimental 1, 
dispositif en blocs, mis en place. 
Cette partie 1 présente l’effet des caractéristiques des différents matériaux pédologiques utilisés sur 
la conservation ou non de deux fonctions considérées comme emblématiques des sols de zones 
humides, à savoir leur capacité à stocker du carbone organique et à favoriser le processus de 
dénitrification. Préalablement, il est nécessaire de réaliser la caractérisation physico-chimique la plus 
complète possible de ces matériaux pédologiques. Il s’agit ici de valider la pertinence du dispositif 
expérimental 1 mise en place en appréhendant notamment l’effet des phases de découverte (i.e. mélange 
des horizons) puis de mise en place (i.e. étalement) sur les caractéristiques des matériaux pédologiques. 
Pour cette raison, la caractérisation physico-chimique est faite en deux étape :  
1. sur les matériaux récupérés et mélangés lors de la découverte, 
2. sur les sols recréés du dispositif expérimental après étalement.  
 
Pour cette partie, nous posons l’hypothèse que la manipulation du sol induite par la phase de 
découverte, le mélange des horizons pédologiques qui s’en suit ainsi que la phase d’étalement des 
différents matériaux récupérés impacteraient fortement les stocks de carbone et le processus de 
dénitrification dans les premières années suivant les travaux de restauration. Intuitivement, les sols 
recréés ne peuvent retrouver rapidement après leur mise en place un fonctionnement semblable aux sols 
non impactés des prairies de référence (PR 1 et PR 17). Ces prairies en place depuis longtemps sont en 
équilibre avec les conditions de milieux et les pratiques agricoles associées (pâture et/ou fauche). 
Cette partie se divise donc en trois chapitres. Dans le chapitre 3, nous nous attacherons à caractériser 
les matériaux pédologiques suite à la mise en place de la démarche opérationnelle et la méthodologique 
de restauration présentée précédemment. Les chapitres 4 et 5 seront consacrés respectivement à l’étude 
(1) des stocks de carbone organique et (2) du processus de dénitrification dans les horizons superficiels 
des sols recréés.  
 
	
 
  
 
	
Chapitre 3 
Validation du dispositif expérimental 
1 par caractérisation et dénomination 
des sols restaurés  
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Validation du dispositif expérimental 1 
 par caractérisation et dénomination des sols recréés 
 
1.  Introduction 
Le sol est une ressource non renouvelable du globe terrestre soumise à de nombreuses perturbations 
d’origines anthropiques qui dégradent ses propriétés et peuvent aboutir à des pertes de fonctions (Pey, 
2010). Il est ainsi estimé que près de 50 % des sols mondiaux ont été modifiés par l’Homme (Vitousek 
et al., 1997). Cette anthropisation des sols (Morel et Heinrich, 2008) s’accentue d’année en année (Pey, 
2010). Parmi les activités anthropiques (e.g. agriculture, urbanisation, industrialisation, voie de 
communication), l’activité d’extraction des minerais (mine ou carrières) entraine la destruction complète 
du milieu avec le décapage progressif du sol. 
Dans le cadre d’un milieu entièrement détruit, la restauration du compartiment sol est un prérequis 
incontournable. Des études ont déjà été menées sur l’utilisation de matériaux produits par l’Homme 
(matériaux dits technogéniques) pour la construction d’un sol et ce, afin d’éviter l’utilisation de 
ressources naturelles ; on parle alors de TECHNOSOL (Rossiter, 2004 ; Lehmann, 2006 ; Pey, 2010). 
D’autres travaux des matériaux pédologiques dits « naturels » ont également été menés dans le cadre de 
restauration du sol en milieu sec (Sheoran et al., 2010 ; Bulot et al., 2016 ; Luna et al., 2016). Ainsi par 
exemple, lors de la restauration d’un profil de sol caractéristique de la steppe de la Plaine de la Crau 
(France) visant à conserver l’organisation verticale des horizons pédologiques, les suivis ont montrés 
des résultats encourageants concernant la récupération à court terme de la flore typique (Bulot et al., 
2014 ; Jaunatre et al., 2014) et du fonctionnement du sol (ie. biomasses microbiennes, dynamique des 
éléments nutritifs et fractions de la matière organique) (Bulot et al., 2016). Cependant, les méthodes 
utilisées lors de ces travaux de restauration ont souvent un impact sur les sols. Lors d’une opération de 
décapage, la structure du sol est altérée voire détruite. Les propriétés abiotiques et biotiques sont 
également modifiées de manière drastique (Schwenke et al., 2000). De plus, les phases de stockage et 
de transfert du sol en grande quantité ont un impact sur ses propriétés, sa qualité mais aussi sur sa 
capacité par la suite à supporter un cortège floristique ou faunistique (Whalley et al., 1995).  
Dans cette étude, la prairie humide décapée dans le cadre de l’exploitation (« prairie source ») permet 
la fourniture des matériaux pédologiques qui sont ensuite utilisés pour finaliser le comblement le 
dispositif expérimental 1. La phase de découverte mais aussi la phase d’étalement des matériaux 
pédologiques récupérés dans cette « prairie source » se révèlent donc être des phases de perturbations 
importantes sur les propriétés du compartiment sol de l’écosystème restauré. L’objectif de ce chapitre 
est donc (1) de quantifier, le cas échéant, l’impact de l’étalement mécanique sur les propriétés
physico-chimiques des matériaux pédologiques utilisés et (2) de vérifier que le sol recréé est bien 
un HISTOSOL recouvert. Une caractérisation préalable de l’ensemble des matériaux pédologiques est 
nécessaire afin de suivre leurs propriétés physico-chimiques tout au long des différentes phases de 
reconstitution du sol (décapage ou découverte puis étalement) avant de débuter les suivis écologiques et 
plus particulièrement le suivi fonctionnel. En effet, ces propriétés permettent de caractériser les 
variations physico-chimiques du filtre abiotique sol qui peuvent constituer un forçage important en 
termes de vitesse de restauration de la diversité floristique mais aussi des fonctions écologiques 
associées (e.g. stockage du carbone et dénitrification) dans l’écosystème restauré. Une première 
caractérisation a été effectuée lors de la phase de découverte puis après l’étalement par voie mécanique 
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des différents matériaux sur le dispositif expérimental 1. Après étalement, la caractérisation a été menée 
à la fois sur la partie superficielle des sols recréés à savoir les trente premiers centimètres du sol qui 
correspondent à l’épaisseur moyenne de recouvrement de la tourbe, mais aussi, sur la partie plus 
profonde à l’aide de sondages à la tarière allant jusqu’à 1 mètre de profondeur. 
2. Matériels et Méthodes 
2.1. Caractérisation avant étalement sur le dispositif expérimental des matériaux pédologiques 
récupérés lors de la découverte. 
Une fois la découverte de la « prairie source » réalisée et avant l’étalement au sein du dispositif 
expérimental 1, un échantillonnage aléatoire sur les tas de stockage a été effectué. Les matériaux 
pédologiques récemment découverts ont été échantillonnés aléatoirement sur les tas de stockage 
transitoire durant la phase découverte. Les différentes prélèvements d’un même matériau pédologique 
ont été mélangés afin d’obtenir un échantillon représentatif. Des analyses physico-chimiques ont été 
effectuées sur les échantillons tamisés à 2 mm et ont été confiées au Laboratoire d’Analyses des Sols de 
l’INRA d’Arras (INRA – LAS). Les analyses réalisées sont les suivantes : 
- le pH eau (NF ISO 10390), 
- les teneurs en carbone organique (NF ISO 10694) et en azote total (NF ISO 13878).  
- le calcaire (CaCO3) total (NF ISO 10693), 
- le phosphore (P2O5) assimilable (méthode Joret – Hébert (NF X 31 – 161) et méthode Olsen 
(NF ISO 11263)), 
- la Capacité d’Échange Cationique (CEC) à la cobaltihexamine (NF ISO 23470) pour les 
échantillons de sols minéraux et suivant la méthode Metson pour les échantillons de sols 
tourbeux (NF X 31 – 130), 
- les cations échangeables (Ca2+, Mg2+, K+ et Na+) à la cobaltihexamine (NF ISO 23470) pour les 
échantillons minéraux et à l’acétate d’ammonium pour les échantillons tourbeux (NF X 31 – 
130 et NF ISO 22036)), 
- la granulométrie en 5 fractions sans décarbonatation préalable (analyse non effectuée sur les 
échantillons tourbeux) (NF X 31 – 107). 
 
2.2. Caractérisation après étalement sur le dispositif expérimental des matériaux pédologiques de 
recouvrement de la tourbe 
Une fois le dispositif expérimental 1 finalisé, un échantillonnage systématique de 9 points par bloc (soit 
8 x 9 = 56 points au total sur le dispositif) a été réalisé à la tarière à la tarière Edelman (6 cm de diamètre) 
sur 30 cm de profondeur par tranche de 10 cm d’épaisseur (Figure 3.1). Cette épaisseur correspond à 
l’épaisseur moyenne des matériaux de recouvrement mise en place sur la tourbe lors de la création de 
l’HISTOSOL recouvert souhaité. Ces 9 échantillons de sol par bloc ont été mélangés par profondeur (0-
10 cm, 10-20 cm et 20-30 cm) afin d’obtenir un échantillon représentatif de chaque bloc par couche de 
10 cm. Des problèmes de portance ont été rencontrés au sein des blocs H_ZB et ACM_ZH rendant 
impossible l’échantillonnage sur les 9 points (H_ZB : n =5 et ACM_ZH : n=3). Les mêmes analyses 
physico-chimiques que précédemment (cf. § 2.1) ont été réalisés sur les échantillons après mélange, afin 
d’obtenir une valeur représentative pour chaque bloc. 
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texture, ACM présente une texture limono-sableuse alors que AG et AGH présentent tous deux une 
texture argileuse. 
Tableau 3.1 : Caractéristiques physico-chimiques des quatre matériaux pédologiques récupérés suite à la 
phase de découverte et avant leur étalement sur le dispositif expérimental 
    Argile Limons 
totaux 
Sables 
totaux 
Corg Ntot C/N pH CaCO3 
P205 
(JH) 
P205    
(O) 
CEC Ca Mg Na K 
    % % % % % - - % g.kg-1 cmol+.kg-1 
                                  
A
C
M   
15.00 9.10 75.90 4.50 0.34 13.30 6.36 < 0.10 0.01 0.02 20.50 20.20 0.33 0.060 0.08 
A
G   
55.10 39.70 5.20 8.55 0.799 10.70 7.90 16.10 0.05 0.02 64.60 69.70 1.05 0.240 0.26 
A
G
H   
50.40 43.20 6.40 12.70 1.02 12.50 7.75 7.30 0.06 0.02 88.60 86.30 1.84 0.312 0.291 
H   - - - 37.40 1.97 18.9 6.49 < 0.10 0.01 < 0.01 144.00 112.00 2.49 0.060 0.06 
(JH) : dosage du phosphore (P2O5) méthode Joret-Hébert, (O) : dosage du phosphore (P2O5) méthode Olsen 
 
3.2. Caractérisation après étalement des matériaux pédologiques de recouvrement de la tourbe 
Après étalement au sein du dispositif expérimental 1, les matériaux pédologiques sont caractérisés sur 
30 cm, épaisseur de recouvrement de la tourbe prévu par le protocole (Tableau 3.2).  
Le matériau ACM est caractérisé comme avant étalement par les plus fortes teneurs en sable, teneurs 
comprises entre 56.7 et 79.1 %.  Il présente également les teneurs en Corg et Ntot les plus faibles, 
compris entre 4.43 et 6.42 % pour le Corg et 0.32 et 0.48 % pour le Ntot et les teneurs en phosphore les 
plus élevées (entre 0.055 et 0.165 g.kg-1 selon la méthode Olsen, permettant d’extraire le phosphore 
facilement assimilable par les plantes). Enfin, ce matériau est caractérisé par la présence de CaCO3, en 
faible quantité en comparaison de AG et AGH. 
Le matériau AG est caractérisé par une teneur en sables, argiles et limons comparables (environ 30 % 
pour chaque fraction granulométrique). Sa teneur en Corg est comparable à celle mesurée pour le 
matériau ACM, comprise entre 4.45 et 6.35 %. Sa teneur en Ntot est cependant plus élevée que le 
matériau ACM, comprise entre 0.39 et 0.57 %. Ce matériau est caractérisé par la plus forte teneur en 
CaCO3, comprise entre 9.3 et 20.8 %. 
Le matériau AGH correspond au matériau présentant la plus forte teneur en argile qui varie entre 26.7 
et 49.4 % et la plus faible teneur en sable, comprise entre 12.1 et 33.3 %. Ce matériau est également 
caractérisé par une forte teneur en Corg et Ntot (Corg compris 10.30 et 13.40 %, Ntot compris entre 
0.92 et 1.08 %). Le CEC mesurée est élevée et comparable à celle mesurée au sein du matériau H 
(valeurs comprises entre 74.0 et 82.5 cmol+.kg-1). 
Enfin, le matériau H correspond de par sa nature tourbeuse, au matériau présentant les plus fortes 
teneurs en Corg et Ntot compris respectivement entre 21.20 et 25.60 %. Ce matériau est également 
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caractérisé par une CEC élevée comprise entre 64.9 et 79.8 cmol+.kg-1, et des teneurs en cations 
échangeables importantes. 
Cette caractérisation après étalement permet de montrer qu’un même matériau pédologique étalé en 
zone topographique haute ou en zone topographique basse présente des caractéristiques physico-
chimiques comparables pour les deux zones. De plus, la caractérisation permet également de montrer 
l’existence d’une faible variation des caractéristiques en profondeur, sur 30 cm pour chaque matériau. 
Cependant, des changements de caractéristiques physico-chimiques avant et après étalement semblent 
être visibles, nécessitant donc la comparaison avant/après étalement afin d’estimer l’impact de ce 
protocole de comblement. 
3.3. Impact de l’étalement par voie mécanique 
Il s’agit ici d’évaluer l’effet potentiel de l’étalement par voie mécanique à l’aide d’engins sur les 
matériaux pédologiques de recouvrement de la tourbe ainsi que sur les horizons superficiels tourbeux 
retravaillés mécaniquement. Des différences de caractéristiques physico-chimiques sont observées pour 
l’ensemble des 8 blocs prospectés.  
Le matériau ACM présente une modification du pH, passant de 6.36 avant étalement à 7.57 et 7.33 
après étalement, respectivement pour la zone topographique basse et haute. Le taux de calcaire est 
également modifié avec un matériau avant étalement non carbonaté qui après étalement présente un taux 
de CaCO3 supérieur à 4 %. Le matériau AG présentait avant étalement un taux en sables de 5.20 % et 
après étalement ce taux est supérieur à 40 % (41.50 % en zone basse et 49.20 % en zone haute). AG 
présente également après étalement une teneur en Corg plus faible (8.55 % de Corg avant étalement puis 
5.93 % et 4.45 % après étalement) (Tableau 3.2). Le matériau AGH présente également une hausse de 
son taux en sables (6.40 % avant étalement à plus de 12 % (12.90 % en zone basse et 16.10 % en zone 
haute). L’ensemble de ces différences peuvent être expliquées par le mélange entre ces matériaux de 
recouvrement et du sable provenant du chemin d’accès utilisé par les engins lors de l’étalement des 
matériaux. Ce chemin sableux était situé juste à côté de la modalité AG. La phase d’étalement des 
matériaux par voie mécanique a donc localement entrainé un apport exogène de sables. 
La modalité H présente également une différence de caractéristiques avant et après étalement 
principalement sur le taux de Corg. En effet, avant étalement le pourcentage de Corg était de 37.40 %. 
Après étalement, ce pourcentage passe à 21.20 % en zone basse et 24.20 % en zone haute. La valeur en 
zone topographique basse est supérieure à celle mesurée au sein du profil pédologique recréé de la zone. 
Tout comme pour les 3 modalités de recouvrement, ces différences de caractéristiques peuvent être
expliquées par une apport exogène de sable entrainant un phénomène de dilution de la teneur en Corg.
Cet apport exogène de sables peut être à la fois dû au remaniement mécanique lors de l’étalement de la 
tourbe superficielle par les engins (explication semblable aux modalités ACM, AG et AGH) ou bien par 
l’apport hydraulique de la tourbe sur les sédiments de dragage grossiers sableux (cf. protocole de 
comblement). 
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Tableau 3.2 : C
aractérisation physico-chim
iques après étalem
ent sur le dispositif expérim
ental 1 des 
m
atériaux pédologiques de recouvrem
ent de la tourbe (30 prem
iers centim
ètres de sol dans chaque 
m
odalité). Les valeurs sont issues du m
élange de 9 échantillons de sol prélevés dans chaque bloc (excepté 
pour H
_ZB où n=
5 et AC
M
_ZB où n=
3) 
                          
Profondeur Argile Limons 
totaux
Sables 
totaux
C org N tot C/N pH CaCO 3 P 2 0 5 (JH) P 2 0 5 (O) CEC Ca Mg Na K
cm % % % % % - - %
0-10 14.0 10.6 75.4 4.43 0.32 13.7 7.57 4.1 0.152 0.061 23.0 23.3 0.362 0.0579 0.073
oct-20 12.8 8.6 78.6 4.51 0.34 13.2 7.59 4.5 0.131 0.057 22.3 22.9 0.363 0.0632 0.076
20-30 12.9 8.0 79.1 4.64 0.34 13.6 7.55 4.6 0.121 0.055 21.0 21.6 0.348 0.0622 0.075
0-10 18 18.9 63.1 6.42 0.48 13.3 7.33 5.6 0.319 0.123 31.6 31.6 0.639 0.0685 0.142
oct-20 20.5 22.8 56.7 5.77 0.46 12.6 7.42 5.8 0.385 0.165 28.5 30.6 0.757 0.103 0.161
20-30 18.9 16.0 65.1 6.14 0.48 12.7 7.43 5.5 0.261 0.090 29.8 31.3 0.64 0.090 0.117
0-10 31.5 27.0 41.5 5.93 0.53 11.2 7.62 9.3 0.089 0.062 44.6 47.0 0.707 0.134 0.304
oct-20 30.3 26.2 43.5 6.22 0.57 11.0 7.68 9.5 0.083 0.06 43.5 45.4 0.718 0.152 0.275
20-30 33 32.9 34.1 6.35 0.57 11.1 7.67 10.0 0.081 0.06 45.0 47.3 0.752 0.160 0.284
0-10 26.4 24.4 49.2 4.45 0.39 11.5 7.68 20.8 0.252 0.125 31.4 31.8 0.625 0.107 0.183
oct-20 26.3 26.2 47.5 4.74 0.41 11.6 7.67 19.6 0.239 0.125 34.3 34.7 0.679 0.128 0.185
20-30 28.6 27.6 43.8 5.07 0.44 11.5 7.59 20.2 0.225 0.128 36.7 39.5 0.711 0.136 0.224
0-10 49.4 37.7 12.9 11.00 0.95 11.6 7.66 2.5 0.052 0.033 74.5 76.1 1.230 0.259 0.311
oct-20 46.2 41.7 12.1 10.30 0.92 11.2 7.69 1.9 0.047 0.033 74.0 76.4 1.230 0.266 0.307
20-30 37.8 49.5 12.7 10.70 0.94 11.5 7.55 2.2 0.045 0.032 74.1 76.2 1.210 0.26 0.302
0-10 42.9 41.0 16.1 11.90 1.00 11.9 7.54 8.6 0.055 0.035 78.9 80.6 1.340 0.302 0.333
oct-20 41.3 41.2 17.5 11.80 1.02 11.5 7.51 8.2 0.049 0.034 78.7 81.4 1.360 0.297 0.325
20-30 26.7 40.0 33.3 13.40 1.08 12.5 7.49 8.3 0.045 0.031 82.5 82.8 1.430 0.312 0.286
0-10 - - - 21.20 1.23 17.3 7.69 3.6 0.044 0.019 68.4 86.4 1.440 0.293 0.109
oct-20 - - - 21.50 1.23 17.5 7.67 2.2 0.02 0.009 64.9 87.8 1.330 0.340 0.083
20-30 - - - 22.50 1.29 17.5 7.67 2.6 0.021 0.009 69.0 91.2 1.480 0.318 0.08
0-10 - - - 24.20 1.43 17.0 7.74 4.7 0.089 0.037 76.3 98.6 1.960 0.327 0.214
oct-20 - - - 25.60 1.5 17.1 7.77 3.4 0.031 0.014 79.8 106 1.830 0.420 0.145
20-30 - - - 24.80 1.41 17.6 7.75 4.7 0.071 0.03 75.5 102 1.760 0.455 0.126
A
G
H
Zone 
basse
Zone 
haute
H
Zone 
basse
Zone 
haute
g.kg -1 cmol +. kg -1
A
C
M
Zone 
basse
Zone 
haute
A
G
Zone 
basse
Zone 
haute
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Malgré l’impact de l’étalement mécanique sur les matériaux pédologiques récupérés lors de la phase de 
découverte, les 4 modalités testées pour recréer le sol dans le dispositif expérimental 1 conservent des 
caractéristiques physico-chimiques différentes. Ces différences peuvent être illustrées par les teneurs en 
Corg et par la texture. 
Le matériau ACM présente les taux de sables les plus élevés (compris entre 56.7 % et 79.1 %), des 
teneurs en Corg compris entre 4.43 % et 6.42 %. Ainsi, après étalement, ce matériau est un matériau 
pédologique organo-minéral à texture limono-sableuse. Le matériau AG présente des taux de sables 
(entre 34.1 % et 49.2 %), limons (26.2 % et 32.9 %) et argiles (26.3 % et 33 %) équivalents et des teneurs 
en Corg comprises entre 4.45 % et 6.35 %. Ce matériau est un matériau pédologique organo-minéral 
à texture limono-argilo-sableuse. Le matériau AGH présente les taux d’argiles les plus élevés 
(comprises entre 26.7 % et 49.4 %) et les teneurs en Corg les plus élevées (compris entre 10.30 % et 
13.40 %). Ce matériau est un matériau pédologique hémi-organique à texture argileuse. Enfin, le 
matériau H présente les plus fortes teneurs en Corg comprises entre 21.20 % et 25.60 %. Ce matériau 
est donc bien un matériau holorganique. 
Le dispositif expérimental tel que réalisé dans notre étude présente donc une valeur ajoutée. En effet, 
il permet de tester en conditions réelles (sur le terrain), une gamme de matériaux pédologiques 
caractérisée par une large gamme de textures et de teneurs en matière organique. 
3.4. Caractérisation des profils pédologiques reconstitués 
Le protocole de comblement et d’apport des matériaux pédologiques se fait en deux temps : (1) apport 
par voie hydraulique de la tourbe et (2) apport puis étalement par voie mécanique des matériaux 
pédologiques de recouvrement. La réalisation de sondages pédologiques à la tarière sur 1 m de 
profondeur sur le dispositif expérimental 1 finalisé permet donc, dans un premier temps, de vérifier 
l’épaisseur des matériaux de recouvrement de la tourbe. Cette épaisseur varie entre 30 cm (pour les 
modalités ACM et AGH en zone topographique haute) et 50 cm (pour la modalité AGH en zone basse) 
(Figure 3.3 ; Tableau 3.3). La réalisation de ces sondages permet donc de valider que l’épaisseur de 
recouvrement de la tourbe est bien conforme à ce qui avait été proposé dans le protocole de recréation.  
Dans un second temps, la réalisation de sondages pédologiques à la tarière sur 1 m de profondeur permet 
également de décrire les horizons profonds du sol recréé, c’est-à-dire présent au-delà des 30 premiers 
cm de profondeur. Ces horizons montrent une épaisseur de tourbe variable. En effet, l’épaisseur entre 
les sédiments de dragage et les matériaux de recouvrement varie entre 30 cm, épaisseur observée pour 
AG en zone basse et 70 cm pour le profil réalisé pour ACM en zone haute. De plus, cette prospection 
montre un impact de l’apport par voie hydraulique de la tourbe, impact visible par la présence pour
certains profils (principalement pour ACM et H) de mélange de matériaux tourbeux et de sédiments de 
dragage (Figure 3.3). Ce mélange est également détectable par la présence d’une interstratification 
tourbe – sédiments de dragage pour ACM en zone haute. Les horizons décrits comme tourbeux sur le 
site se révèle avoir une teneur en Corg plus faible que la tourbe avant son apport sur le site. Si des 
horizons tourbeux (Corg > 20 %) sont bien visibles pour AG et AGH (dans les deux zones 
topographiques), ACM et H présentent les mélanges tourbe – sédiments de dragage les plus importants. 
La description et les analyses physico-chimiques des sondages pédologiques tendent à montrer une 
hétérogénéité dans l’agencement des matériaux de comblement en profondeur. Un impact est observé 
sur le matériau tourbeux, variabilité en termes d’épaisseur mais aussi mélange possible avec des 
matériaux sableux lors de la mise en place par voie hydraulique. Cette variabilité en profondeur recréée
au sein du site n’apparait cependant pas comme une caractéristique « aberrante » pour des sols situés en 
plaine alluviale. En effet, les sols en place au sein des plaines alluviales se caractérisent souvent (1) par 
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Tableau 3.3 : C
aractéristiques des profils pédologiques recréés sur le dispositif expérim
ental 1. U
n profil 
pédologique est caractérisé dans chacun des 8 blocs (=
 4 m
atériaux pédologiques x 2 blocs topographiques) 
sur une profondeur d’un m
ètre. Les analyses de texture et de cations échangeables n’ont pas été réalisées 
sur les m
atériaux décrits com
m
e tourbeux lors de la description des profils 
                           
Zone 
topographique
Profondeur
 cm
Argile
%
Limons
%
Sables
%
C org 
%
N tot
%
C/N 
-
pH 
eau
Calcaire total 
%
Phosphore 
JH g.kg-1
Phosphore 
O g.kg-1
CEC 
cmol + .kg -1
Ca 
cmol + .kg -1
Mg
cmol + .kg -1
Na 
cmol + .kg -1
K 
cmol + .kg -1
0 - 35 13.70 11.10 75.20 4.37 0.32 13.6 7.83 2.5 0.109 0.05 20.1 21.9 0.300 0.043 0.063
35 - 60 18.70 13.30 68.00 3.82 0.30 12.8 7.66 1.8 0.12 0.05 18.9 20.2 0.306 0.058 0.088
60 - 85 19.80 16.60 63.60 4.81 0.36 13.3 7.76 2.7 0.12 0.06 26.4 28.2 0.409 0.074 0.1
85 - 95 - - - 14.3 0.83 17.3 7.56 3.3 0.11 0.05 45.7 - - - -
95 - 100 - - - 9.15 0.59 15.4 7.76 2.3 0.43 0.20 33.1 - - - -
0 - 30 16.10 15.70 68.20 6.02 0.46 13.2 7.67 1.7 0.14 0.05 25.4 26.7 0.535 0.053 0.070
30 - 40 25.80 32.40 41.80 8.81 0.65 13.6 7.47 7.5 0.31 0.12 42.4 46.9 1.100 0.161 0.173
40 - 100 - - - 7.32 0.52 14.0 7.79 1.5 0.44 0.22 25.3 - - - -
0 - 45 31.80 28.60 39.60 5.45 0.48 11.4 7.86 10.3 0.09 0.05 39.2 42.8 0.619 0.124 0.213
45 - 70 - - - 27.20 1.47 18.4 7.5 3.8 0.08 0.03 77.2 - - - -
70 - 95 10.10 23.60 66.30 1.62 0.10 17.1 8.14 54.4 0.38 0.16 10.1 11.7 0.323 0.061 0.096
95 - 100 5.00 30.30 64.70 1.22 0.06 22.3 8.25 41.3 0.17 0.07 5.17 7.31 0.316 0.045 0.092
0 - 45 16.70 17.80 65.50 3.41 0.28 12.3 7.94 17.2 0.26 0.11 18.1 20.2 0.375 0.059 0.112
45 - 85 - - - 25.8 1.54 16.7 7.56 31.0 0.05 0.02 74.8 - - - -
85 - 100 9.50 18.90 71.60 2.5 0.13 19.3 7.97 51.1 0.39 0.13 9.76 12.0 0.237 0.052 0.092
0 - 20 50.00 40.80 9.20 10.80 0.96 11.3 7.83 13.4 0.05 0.03 72.3 77.5 1.060 0.203 0.232
20 - 50 44.10 43.10 12.80 9.64 0.87 11.2 7.81 14.1 0.04 0.03 66.7 71.2 1.060 0.203 0.242
50 - 90 - - - 27.20 1.56 17.4 7.53 2.5 0.03 0.01 82.8 - - - -
90 - 100 19.00 33.10 47.90 3.23 0.18 18.3 7.96 44.0 0.45 0.18 14.9 16.3 0.399 0.073 0.137
0 - 30 56.40 37.90 5.70 12.80 1.11 11.6 7.71 7.8 0.04 0.03 83.4 85.4 1.310 0.217 0.233
30 - 95 - - - 30.00 1.69 17.7 7.52 1.5 0.02 0.01 90.0
95 - 100 29.50 44.50 26.00 7.31 0.54 13.6 7.78 28.2 0.46 0.24 42.2 46.3 1.300 0.186 0.318
0 - 30 - - - 14.10 0.79 17.8 7.68 4.9 0.03 0.01 40.6 - - - -
30 - 70 - - - 7.50 0.45 16.8 7.79 6.2 0.04 0.02 30.4 - - - -
70 - 100 - - - 14.10 0.79 17.8 7.64 4.1 0.03 0.02 49.5 - - - -
0 - 35 - - - 21.40 1.26 17.0 7.62 16.5 0.35 0.13 60.7 - - - -
35 - 60 - - - 9.29 0.65 14.2 7.61 26.8 0.49 0.23 29.9 - - - -
60 - 100 29.80 54.40 15.80 4.51 0.38 11.9 7.62 3.3 0.61 0.32 25.4 31.6 1.210 0.209 0.341
A
G
H
Zone basse
Zone haute
H
Zone basse
Zone haute
A
C
M
Zone basse
Zone haute
A
G
Zonne basse
Zone haute
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Cette description des profils pédologiques du dispositif expérimental 1 permet de valider que les sols
recréés correspondent bien à des HISTOSOLS recouverts par des alluvions fines ou des colluvions 
comme visé par l’objectif. Cependant, le Référentiel Pédologique 2008 (Baize et Girard, 2009) permet
de préciser cette dénomination si l’on ne veut pas pour autant perdre de vue le caractère anthropique de 
ces sols en faisant un double rattachement ANTHROPOSOL – HISTOSOL recouvert comme l’autorise 
le Référentiel Pédologique 2008. 
Les ANTHROPOSOLS sont définis selon le Référentiel pédologique (Baize et Girard, 2009) comme 
« des sols fortement modifiés ou fabriqués par l’Homme, souvent en milieu urbain mais aussi, dans des 
conditions particulières, en milieu rural. […] Il est nécessaire de bien distinguer les ANTHROPOSOLS 
entièrement fabriqués par l’Homme (apports de matériaux artificiels ou terre transportée) et ceux qui 
ont été tellement transformés par des processus « anthropo-pédogénétique » que le solum originel n’est 
plus reconnaissable ou bien est désormais enfoui ». Les processus dits « anthropo-pédogénétique » 
peuvent être différents selon le milieu (rural ou urbain). Les principaux en milieu rural sont : le travail 
profond et répété du sol, la sur-fertilisation, l’ajout répété de matériaux allochtones mais aussi la 
destruction d’une horizonation antérieure par mélange d’horizons (Baize et Girard, 2009). Dans notre 
cas, c’est bien ce dernier processus à savoir un mélange des horizons du sol qui a eu lieu lors de la 
découverte d’une prairie suivi du déplacement et de l’étalement des matériaux lors du comblement de 
la ballastière. Cependant, cet ANTHROPOSOL conserve des caractéristiques physico-chimiques 
typiques du solum détruit, l’HISTOSOL recouvert. Il est ainsi possible de parler d’héritage des sols. Les 
sols utilisés sont caractérisés par des textures, des caractéristiques physico-chimiques différentes 
héritées lors de leur pédogénèse mais aussi au milieu d’origine (i.e. impact des inondations et 
engorgements temporaires) ainsi qu’au mode de gestion actuel et historique. 
On aurait pu envisager un rattachement de ces sols aux TECHNOSOLS. En effet, selon Pey (2010), un 
TECHNOSOL construit est le résultat d’une action volontaire de l’Homme qui a entrepris la 
construction d’un sol où des matériaux technogénique sont utilisés « dans un objectif de re-
fonctionnalisation donné pour restaurer un écosystème ». Ainsi en considérant les sédiments de dragage 
comme des matériaux technogéniques, notre sol aurait pu être définie comme un TECHNOSOL. Or, 
dans cette étude, les sédiments de dragage ne sont pas utilisés pour construire le sol dans un objectif de 
re-fonctionnalisation, mais uniquement pour combler un vide de fouille laissé suite à l’extraction de 
sédiments alluvionnaires. 
De ce fait, la dénomination exacte des types de sols recréés pour les modalités ACM, AG et AGH est : 
ANTHROPOSOL – HISTOSOL  
recouvert de matériaux pédologiques sur sédiments de dragage. 
Une distinction peut être faite pour les trois modalités selon la nature des matériaux pédologique de 
recouvrement et plus particulièrement leur texture. Ainsi, ACM présente une texture limono-sableuse, 
nous parlerons d’« ANTHROPOSOL – HISTOSOL recouvert de matériaux limono-sableux sur 
sédiments de dragage ». AG présente une texture limono-argilo-sableuse, nous parlerons donc 
d’« ANTHROPOSOL – HISTOSOL recouvert de matériaux limono-argilo-sableux sur sédiments de 
dragage ». Et enfin, AGH présente une texture argileuse, nous parlerons donc d’un « ANTHROPOSOL 
– HISTOSOL recouvert de matériaux argileux sur sédiments de dragage ». 
Pour la modalité H, le tourbe n’étant pas recouverte, la dénomination est : 
ANTHROPOSOL – HISTOSOL sur sédiments de dragage 
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L’ensemble de cette prospection nous a permis, par la caractérisation des matériaux pédologiques avant 
et après étalement au sein du dispositif expérimental 1 de (1) quantifier l’impact de l’étalement 
mécanique sur les propriétés physico-chimiques des matériaux pédologiques et (2) de vérifier que le sol 
recréé est bien un HISTOSOL recouvert. L’ensemble de cette démarche nous permet donc de valider 
le dispositif expérimental 1. 
L’ensemble de cette caractérisation des sols recrées sur le dispositif 1 nous a cependant amené à nous
interroger sur la variabilité spatiale intra-bloc des matériaux pédologiques : comment l’impact de 
l’étalement se traduit-il spatialement au sein des blocs du dispositif ? 
3.5. Mesure de la variabilité spatiale au sein des blocs par mesure de la variabilité des teneurs 
superficielles en C organique du sol 
Chaque bloc mesurant 60 m de long par 25 m de large, l’étalement par des engins sur une si grande 
surface, peut avoir entrainé une hétérogénéité spatiale. Afin de prendre en compte cette possible 
variabilité pour les suivis fonctionnels du sol mais aussi pour les suivis de colonisation par le cortège 
floristique, un focus sur la variabilité des teneurs superficielles en C organique du sol a été réalisé. Cette 
variable est choisie car elle permet de différencier facilement les 3 matériaux pédologiques de 
recouvrement de la tourbe, mais également de la modalité de tourbe non recouverte. 
• Démarche adoptée 
Pour cela, l’échantillonnage systématique de 9 points par bloc est utilisé pour mesurer la variabilité 
spatiale de la teneur en Corg intra-bloc. Dans ce cas, contrairement au § 2.2, les 9 échantillons par bloc 
n’ont pas été mélangés afin (1) d’appréhender l’hétérogénéité intra-bloc par la réalisation de cartes de 
teneurs en Corg et (2) de permettre ainsi le positionnement des points de suivis du fonctionnement du 
sol et des cortèges floristiques. La teneur en Corg est mesurée au sein de chaque bloc sur les 10 premiers 
centimètres. Le dosage du C total est réalisé à l’aide d’un analyseur élémentaire CHN (Thermo-Fisher, 
Flash 2000). Afin d’estimer la teneur en Corg de l’échantillon, la teneur en C minéral c’est-à-dire en 
calcaire (CaCO3) est estimée par décarbonatation à l’aide d’un calcimètre de Bernard. La teneur en Corg 
est ensuite calculée en soustrayant la teneur en C minéral de la teneur en C total. Pour appréhender la 
variabilité spatiale, une approche cartographique est réalisée à l’aide du logiciel ArcMap version 10.2.2 
(ESRI, 2014). L’interpolation des données a été effectué via la méthode de pondération par l’inverse de 
la distance (IDW : Inverse Distance Weighted). Cette méthode est basée sur le calcul des valeurs des 
points d’échantillonnage dans le voisinage des cellules ; elle a été préférée à une méthode de krigeage 
aux vues de la répartition et du nombre de points d’échantillonnage. 
• Cartographie des teneurs superficielles en C organique du sol 
Les matériaux pédologiques H et AGH présentent tous deux les plus fortes teneurs avec 
respectivement 19.61 ± 7.83 % et 12.09 ± 1.50% (valeurs représentées en marron sur la figure 3.4). AG 
et ACM présentent des teneurs plus faibles avec des valeurs moyennes au sein du bloc de 5.39 ± 1.25 
% et 4.70 ± 1.67 % (valeurs représentées en beige sur la figure 3.4). Au sein du dispositif expérimental, 
pour un même matériau pédologique testé, aucune différence significative de teneur en Corg entre la 
zone basse et la zone haute a été observée (test de Kruskal-Wallis, p > 0.05 pour chaque matériau 
pédologique). 
 
 


 
	
 
	
  
 
	
 
Chapitre 4 
Incidence des matériaux 
pédologiques utilisés pour la 
recréation du sol sur les stocks 
superficiels de carbone organique 
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Incidence des matériaux pédologiques utilisés pour 
la recréation du sol sur les stocks superficiels de 
carbone organique 
 
1. Introduction 
Les sols contiennent deux à trois fois plus de carbone que l’atmosphère : 2 400 Gt C dans les sols contre 
800 Gt C dans l’atmosphère (Derrien et al., 2016 ; Minasny et al., 2017). Une augmentation relativement 
faible des stocks de carbone contenu dans les sols pourrait jouer un rôle important pour atténuer l’effet 
des émissions de gaz à effet de serre par des sources anthropiques (Minasny et al., 2017). De cette 
observation est née l’initiative 4 ‰ qui vise à augmenter de 0.4 % par an les stocks mondiaux de matière 
organique des sols pour compenser et atténuer les changements climatiques, c’est-à-dire convertir le 
CO2 atmosphérique en carbone stable dans le sol. En effet, le carbone dans le sol est principalement 
stocké sous forme de C organique (Corg) présent dans les matières organiques du sol (MOS). En 
jouant sur les changements d’usages du sol mais aussi sur les pratiques associées, il serait donc possible 
d’augmenter les stocks de matière organique des sols dans les sols de cultures, de prairies mais aussi 
dans les sols des forêts (Paustien et al., 2016). Par la même occasion, augmenter les teneurs en C 
organique de ces sols aurait également un effet bénéfique sur leur fertilité directement influencée par les 
propriétés liées à la fraction organique des sols. 
En effet, les MOS influencent à la fois les propriétés chimiques, physiques et biologiques du sol et, 
corrélativement, la qualité et l’évolution de ce compartiment des écosystèmes terrestres. Ce rôle central 
des MOS a été largement décrit, depuis plusieurs décennies, dans de nombreux articles scientifiques 
(Duchaufour, 1976 ; Oades, 1988 ; Schnitzer, 1991 ; Lavelle et al., 1993 ; de Ruiter et al., 1994) et 
ouvrages de synthèse (Oades, 1989 ; Stevenson, 1994 ; Feller et Beare, 1997 ; Baldock et Nelson, 2000 
; Lavelle et Spain, 2001). Les MOS jouent aussi un rôle actif et de premier plan dans le fonctionnement 
des sols, c’est-à-dire dans la manière dont les sols remplissent les fonctions qui sont les leurs dans les 
écosystèmes terrestres (Stengel et al., 2009). Les MOS interviennent notamment, (1) dans la fourniture 
d’éléments nutritifs indispensables à la production primaire (libération par minéralisation, rétention liée 
aux capacités d’échanges cationiques), (2) dans l’organisation structurale du sol et donc dans la rétention 
et la circulation d’eau (via les interactions avec les colloïdes minéraux et la formation d’agrégats), (3) 
dans le fonctionnement des réseaux trophiques du sol (source d’énergie pour les organismes du sol) et 
(4) dans les processus de séquestration du C organique dans le sol (Lal., 2004). 
Dans le cadre de projet de restauration écologique du compartiment sol, il apparait donc fondamental 
de prendre en compte l’effet des travaux de restauration de ce compartiment de l’écosystème sur la 
conservation (stockage ou séquestration) ou sur la diminution (déstockage) des stocks de C organique
du sol. Trois mécanismes de séquestration du C organique sont aujourd’hui reconnus : la protection 
physique dans les agrégats, la protection par association avec la fraction minérale du sol et la 
récalcitrance biochimique des matières organiques humifiées (Smicht et al., 2011, Stockmann et al., 
2013 et Derrien et al., 2016). Le déstockage du C organique est directement en relation avec le processus 
de minéralisation des MOS qui conduit à la transformation des formes organiques du C en formes 
minérales, principalement sous forme de dioxyde de carbone (respiration du sol sous forme de CO2). Si 
les stocks de MOS peuvent être appréhendés de manière globale en termes de quantité, ce n’est pas le 
cas en termes de qualité. En effet,	il est aujourd’hui admis qu’il est nécessaire de distinguer, au sein du 
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stock global des MOS, des pools de C organique plus ou moins facilement biodégradables (Stockmann 
et al., 2013). Ces pools ne sont pas homogènes en termes de stabilité, de vitesse de décomposition et de 
vitesses de renouvellement. Certaines MOS sont ainsi rapidement minéralisées tandis que d’autres, plus 
difficilement minéralisables, vont y persister (von Lutzow et al., 2008, Schmidt et al., 2011). Le pool 
labile des MOS va se minéraliser sur une échelle de temps assez courte allant de la journée à l’année. 
La minéralisation du pool de qualité intermédiaire peut se faire sur une échelle intermédiaire allant de 
quelques années à quelques décennies. Et enfin, le pool stable des MOS plus difficilement minéralisable 
va se renouveler sur des pas de temps allant de quelques décennies à plusieurs siècles. Ce dernier pool 
est alimenté par les deux précédents, le C organique pouvant être protégé plus ou moins longtemps dans 
les agrégats ou absorbé sur les surfaces minérales du sol (Derrien et al., 2016).
Dans ce contexte, on sait que les zones humides jouent un rôle majeur dans le cycle global du carbone 
(Mitra et al., 2005). En effet, il a été évalué que les sols des zones humides stockent un tiers du carbone 
des sols mondiaux (Whiting et Chanton, 2001 ; Kayranli et al., 2010). Les études menées sur le bilan 
carbone des zones humides se sont souvent concentrées sur les tourbières (Cierjacks et al., 2011). 
L’accumulation de tourbe se fait dans un milieu anaérobie saturé en eau, inhibant la décomposition de 
la nécromasse végétale. Cette accumulation se déroule généralement sur des milliers d’années (Ovenden 
et al., 1998). Le risque lors du drainage des tourbières ou de la mise à nue de la tourbe (décapage) est 
une dégradation rapide par oxygénation de la matière organique accumulée (décomposition aérobie) et 
donc un déstockage du C organique dans les sols tourbeux se traduisant par une émission de C organique 
(déstockage) sous forme de CO2 dans l’atmosphère (Harpenslager et al., 2015 ; Wallor et Zeitz, 2016). 
Les tourbières drainées ou dégradées deviennent donc des sources de C nettes avec une émission estimée 
entre + 80 et + 880 gC.m-2.an-1 (Lamers et al., 2015) soit à une échelle mondiale entre 30 et 370 Mt C.an-
1 dégagé (Armetano, 1980). 
À la différence des tourbières, les écosystèmes des plaines alluviales ont été moins étudiées de ce point 
de vue (Cierjacks et al., 2011). En comparaison des sols de tourbière, les sols alluviaux sont des sols 
plus variables dans le temps et l’espace (Bullinger – Weber et al., 2014).  Le stockage du Corg dans les 
sols alluviaux varie ainsi selon plusieurs paramètres (Bullinger – Weber et al., 2014) qui vont influencer 
directement l'accumulation du Corg dans le sol à savoir : la fréquence des engorgements et inondations 
(Bernal et Mitsch, 2008), le dépôt de sédiments riches en matière organique augmentant les stocks de 
Corg des sols (Cierjacks et al., 2011 ; Wohl et al., 2012), le développement de la végétation. L’ensemble
de ces variables participent à la forte variabilité spatiale en termes de répartition verticale et horizontale 
des matières organiques des sols des plaines alluviales (Blazejewski et al., 2011). Les propriétés du sol, 
telles que la texture ou l'humidité influencent également les stocks de C (Steiger et al., 2001 ; Mitra et 
al., 2005). La teneur en C est significativement et positivement corrélée à la teneur en argile des dépôts 
alluviaux (Bai et al., 2005 ; Cabezas et Comin, 2010). La dynamique du Corg dans les sols alluviaux 
peut aussi être modifiée par des perturbations humaines, principalement due aux changements de la 
dynamique naturelle des crues (e.g. dérivation des cours d'eau, barrage, Tockner et Stanford, 2002), aux 
modifications de la composition végétale (e.g. coupe des arbres, plantation, Gerber et al., 2007) ou aux 
changements d’utilisations des terres (Bullinger – Weber et al., 2014). Les perturbations physiques des 
sols (e.g. travail du sol type labour) entraînent également une perte de matière organique liée une 
diminution de la stabilité des agrégats du sol (Oades, 1984 ; Elliot, 1986 ; Beare et al., 1994 ; Paustian 
et al., 1997 ; Six et al., 2000 ; Denef et al., 2001) pouvant à terme modifier les stocks de Corg des sols. 
Ces pratiques de gestion du sol vont fortement influencer dans un premier temps, le pool labile mais 
aussi le pool intermédiaire de la MOS. Cierjacks et al. (2010) souligne qu'un projet de restauration peut 
affecter le stockage du Corg par la création de stades pionnières de la dynamique successionnelle, 
comme les sols alluviaux nus. 
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Dans notre projet de restauration, les manipulations des matériaux pédologiques de toutes les modalités 
(AG, AGH, ACM et H) induites par la phase de découverte, le mélange des horizons pédologiques qui 
s’en suit ainsi que la phase d’étalement des différents matériaux récupérés mais aussi la mise à nue de 
la tourbe (modalité H) constituent des phases où les risques de minéralisation du pool labile voire 
intermédiaire des MOS sont importants. L’objectif de ce chapitre est donc de quantifier les stocks 
superficiels de C organique (Corg) et leurs variabilités spatiales ainsi que les flux de CO2 liée à la 
minéralisation suite à la mise en place des matériaux pédologiques. Trois hypothèses sont ainsi 
testées : 
- Le protocole de découverte des matériaux pédologiques de la « prairie source » entraîne le 
mélange de différents horizons qui pourrait impacter les stocks superficiels par un phénomène 
de dilution de la teneur en Corg. 
- L’étalement des matériaux pédologiques par voie mécanique a induit une variabilité spatiale de 
la teneur en Corg (cf. chapitre 2) mais aussi de la densité apparente, liée au passage d’engins 
(tassement), et donc corrélativement une variabilité des stocks de Corg dans la partie 
superficielle des sols recréés. 
 
Un protocole de suivi des stocks superficiels de Corg des sols a ainsi été mis en place dès la fin du 
comblement (Année 1) puis deux ans et demi après (Année 3). Ce pas de temps de deux ans et demi 
entre les deux mesures est finalement assez faible pour observer un réel changement des stocks totaux 
de C organique des sols (stockage ou déstockage), ce qui nous a conduits à poser une troisième 
hypothèse : 
- Les flux de CO2 liée à la minéralisation c’est-à-dire à l’activité biologique des sols récréés vont 
avoir une réponse rapide et différenciée qui devrait rendre plus visible un éventuellement 
changement dans la dynamique des stocks Corg sur ces deux années de suivis. 
 
Pour répondre à l’objectif et tester ces trois hypothèses, les stocks superficiels de Corg ont été mesurés. 
Le calcul étant basé sur les teneurs en Corg mais aussi sur la densité apparente, un focus sur ces deux 
paramètres est également réalisé afin de mieux comprendre l’estimation des stocks. Des protocoles de
suivis de la minéralisation du Corg in et ex-situ au cours de ces deux premières années suivant le 
comblement ont également été mis en place.	Les valeurs mesurées sur les 4 modalités de restauration 
testées sont repositionnées par rapport aux valeurs obtenues pour les prairies de références non 
impactées par l’exploitation 
2. Matériel et Méthodes 
L’estimation des stocks superficiels de Corg ainsi que l’étude des flux de carbone durant les premières 
années suivant le comblement ont été réalisées au sein des 8 blocs du dispositif expérimental 1 (i.e. 4 
matériaux pédologiques x 2 zones topographiques ; Figures 4.1) ainsi qu’au sein de trois références, 
PR1_H, PR1_B et PR17. 
2.1. Estimation des stocks superficiels de C organique 
L’estimation des stocks superficiels du Corg mais aussi leur évolution sur les trois premières années 
nécessitent de mesurer la teneur en carbone organique et la densité apparente du sol sur les 10 premiers 
centimètres du sol. Neuf mesures ont été réalisées au sein de sein de chaque bloc (Figure 4.1). Les points 
de mesure sont positionnés de façon régulière à l’échelle de chaque bloc. Ces mesures ont été réalisées 
une fois suite au comblement de la ballastière (année 1, Figure 4.1a) et deux ans et demi après la fin du 
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mensuelles sont exprimées en mg de C-CO2 par m2 et par h (mg C-CO2.m-2.h-1). La mesure de 
respirométrie correspond à un flux de CO2 dégagé par le sol (minéralisation du Corg du sol – respiration 
hétérotrophe). Les mesures n’ont pas pu être effectuées au mois de Janvier de la première année de suivi 
(à cause de problème technique). De plus, les mesures ne se font pas sur des sols inondés ce qui explique 
parfois un nombre de réplicats inférieur à 6. 
• Mesure de minéralisation potentielle du C organique 
 
La minéralisation potentielle du C est estimée en laboratoire lors d’une incubation du sol pendant 28 
jours à 28°C et à 80 ± 5 % de la capacité de rétention en eau (Hart et al., 1994). 50 g de sol préalablement 
tamisés à 5 mm sont placés dans un flacon en verre (de 0.5 L de volume) dans lequel se trouve un 
cristallisoir contenant 20 mL de soude (NaOH 0.2 mol). La soude est destinée à piégée le CO2 dégagé 
par le sol. Le flacon en verre contenant l’échantillon de sol est fermé hermétiquement et placé dans une 
étuve à 28°C. Tous les 7 jours, une mesure de conductimétrie est réalisée sur la soude (la conductimétrie 
de la soude diminue lorsque cette dernière piège le CO2 dégagé formant du carbonate de sodium, 
Na2CO3) à l’aide d’un conductimètre (WTW LF 330). La solution de NaOH est également changée à 
cette occasion. Le dégagement de CO2 (noté CO2 min) est cumulé sur les 28 jours d’incubation. Le taux 
de minéralisation potentielle de Corg est exprimé en % C-CO2 dégagé.Corg.g-1 de sol sec.jour-1 : Taux	de	minéralisation	potentielle	du	Corg		 = 5 − CO8C	org	x	28 	x	100 
avec : 
-  C-CO2 correspond à la quantité de C minéralisé sur 28 jours soit 12/44 de CO2 min exprimée en 
µg C-CO2 dégagé.g-1 sol sec 
- Corg correspond à la quantité de C organique présent dans l’échantillon exprimée en µg.g -1 
 
• Respiration induite par le substrat (SIR) 
La respiration induite par substrat (SIR) permet de quantifier dans les conditions optimales (température, 
humidité, nutriments), le potentiel d’activité respiratoire des microorganismes hétérotrophes du sol. 
Cette mesure est complémentaire de la mesure de minéralisation potentielle du carbone car elle en 
diffère par l’apport d’une solution de glucose, source de carbone facilement assimilable par les 
microorganismes. 
L’échantillon de sol (10 g) est placé dans un flacon hermétique et humidifié par l’apport d’une solution 
de glucose ([C6H12O6] : 1 mg glucose.g-1 de sol sec) afin d’atteindre 80 % de la capacité au champ 
(déterminée selon la méthode AFNOR ISO 14240-2 :1997 F). Les échantillons sont placés à incuber 
dans le noir pendant 6 heures à 20°C. Une mesure du CO2 dégagé est faite après 2 heures d’incubation 
puis après 6 heures. Les résultats sont exprimés en µg C-CO2.g-1 de sol sec.h-1. 
2.4. Cartographie et analyses statistiques 
• Cartographie  
Les résultats de stocks superficiels de Corg, de teneurs en Corg, de densité apparente et des relevés 
topographiques obtenus sont présentés sous forme de cartes à l’aide du logiciel de SIG (Système 
d’Information Géographique) ArcMap version 10.2.2 (ESRI, 2014). Les cartographies sont réalisées par 
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des interpolations via la méthode de pondération par l’inverse de la distance (IDW : Inverse Distance 
Weighted), méthode basée sur le calcul des valeurs des points d’échantillonnage dans le voisinage des 
cellules.  
• Analyses statistiques 
Des comparaisons de moyennes ont été réalisées afin de comparer les stocks superficiels de Corg, les 
teneurs en Corg, la densité apparente et la topographie. Ces tests statistiques sont réalisés afin de 
rechercher un effet des matériaux pédologiques, un effet de la topographie et un effet année sur ces 
variables. Des comparaisons de moyennes ont également été effectuées sur les mesures de
minéralisation du carbone. Un effet du matériau pédologique, de la topographie, de l’année mais aussi 
de la saison (i.e. hiver – été) est recherché. Une comparaison de moyennes avec les prairies de références 
de l’ensemble de ces variables est également effectuée. La normalité et l’homoscédasticité des données 
n’étant pas obtenues, des tests non paramétriques de Kruskal-Wallis ont été réalisés.  
Les quatre matériaux pédologiques testés sont représentés grâce à un même code couleur afin de faciliter 
la lecture (ACM : orange, AG : rouge, AGH : vert et H : bleu). Les prairies de référence sont également 
représentées par un même code couleur, PR1_H caractérisée par un FLUVIOSOL colluvionné en 
surface en gris clair, PR1_B caractérisée par HISTOSOL recouvert de colluvions en gris foncé et PR17 
caractérisée par un HISTOSOL recouvert interstratifé en noir. L’ensemble des analyses statistiques a 
été effectué à l’aide du logiciel R (version 3.2.3, R Core Team 2013). Les graphiques de stocks 
superficiels de Corg, de teneurs en Corg et de densité apparente ont été réalisés à l’aide du package 
ggplot2 (Wickham, 2016). 
 
3. Résultats - interprétation 
3.1. Estimation et évolution des stocks superficiels de C organique  
• Année 1 
Les matériaux pédologiques testés au sein du dispositif expérimental 1 présentent des valeurs de stocks 
superficiels compris entre 42.63 ± 9.40 Mg.ha-1 (ACM_ZB) et 72.13 ± 18.56 Mg.ha-1 (AGH_ZB) (Figure 
4.3a), des teneurs en Corg comprises entre 4.20 ± 0.99 % (ACM_ZB) et 23.93 ± 5.06 % (H_ZH) (Figure 
4.3b) et des densités apparentes comprises entre 0.25 ± 0.06 g.cm-3 (H_ZH) et 1.03 ± 0.13 g.cm-3 
(ACM_ZB) (Figure 4.3c). 
Suite à l’étalement des matériaux pédologiques au sein du dispositif expérimental 1, aucun effet 
topographique n’a été mis en évidence pour les stocks de Corg (Figure 4.3a), pour les teneurs en Corg 
(Figure 4.3b) ou pour les densités apparentes (Figure 4.3c) des horizons superficiels des sols recréés 
dans chaque modalité. Les 4 matériaux pédologiques testés sont donc comparables entre les deux 
zones topographiques pour ces trois paramètres suivis. 
Par contre, un effet significatif du matériau pédologique a été estimé sur les stocks de Corg (test de 
Kruskal-Wallis X2 = 20.809, p = 0.0001), les teneurs en Corg (test de Kruskal-Wallis X2 = 54.045, p = 
2.304e-09) et la densité apparente (test de Kruskal-Wallis X2 = 56.667, p = 6.962e-10). Le matériau AGH 
présente un stock superficiel de Corg significativement plus important que les matériaux AG et ACM 
(AGH : 70.41 ± 14.89 Mg.ha-1, AG : 49.51 ± 10.36 Mg.ha-1 et ACM : 51.11 ± 13.83 Mg.ha-1). Le 
matériau H présente des valeurs de stocks superficiels de Corg intermédiaires (54.98 ± 14.04 Mg.ha-1). 
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Des tendances légèrement différentes sont observées concernant les teneurs en Corg. En effet, des 
teneurs en Corg significativement plus importantes sont observées dans le matériau H (19.25 ± 7.52 %) 
et non pour le matériau AGH (12.09 ± 1.50 %). AG et ACM présentent tous deux des teneurs en Corg 
les plus faibles (AG : 5.52 ± 1.34 % ; ACM : 7.63 ± 4.95 %), résultat en accord avec les stocks 
superficiels calculés. Les tendances observées pour les densités apparentes sont différentes. Les 
matériaux ACM et AG présentent une densité apparente des horizons superficiels significativement plus 
importante (respectivement 0.95 ± 0.19 g.cm-3 et 0.92 ± 0.08 g.cm-3) que les matériaux AG et H 
(respectivement 0.58 ± 0.10 g.cm-3 et 0.32 ± 0.14 g.cm-3) (Figure 4.3).  
Chaque modalité testée présente une variabilité intra-bloc des stocks superficiels de Corg (Figure 
4.4a, b et c). Cette variabilité est estimée par une approche spatiale des stocks (Figure 4.4a) mais aussi 
des teneurs en Corg (Figure 4.4b) et de la densité apparente (Figure 4.4c). Une variabilité spatiale 
semblable est observée pour les matériaux pédologiques ACM et H, particulièrement pour les teneurs 
en Corg et pour la densité apparente. Pour les blocs ACM, des teneurs en Corg plus faibles (en beige 
sur la figure 4.4b) sont liées à des densités apparentes plus élevées (en rose sur la figure 4.4c). Par 
exemple, la valeur maximale de densité apparente estimée au sein du dispositif après le comblement est 
de 1.31 g.cm-3. Ce point d’échantillonnage est également caractérisé par la plus faible teneur en Corg 
mesurée sur le dispositif expérimental 1 (3.19%). 
De la même manière, au sein du matériau H en zone basse, une variabilité spatiale de teneur en Corg et 
densité apparente est mesurée. Cette variabilité spatiale a déjà été appréhendée dans le chapitre 
précèdent. En effet, ce paramètre nous a permis de placer les points de suivis fonctionnels des sols 
recréés. Cette variabilité spatiale a été expliquée par la méthode d’apport de la tourbe par voie 
hydraulique ayant entraîné la remontée de sable en surface, diluant ainsi la teneur en Corg de la tourbe. 
Cette variabilité est également visible pour la densité apparente avec des valeurs variant entre et 0.23 
g.cm-3 (en vert sur la figure 4.4c) et 0.78 g.cm-3 (en jaune sur la figure 4.4c). De plus, des densités 
apparentes de 0.19 g.cm-3 (en vert sur la figure 4.4) ont été mesurées dans la modalité H_ZH. Ces valeurs 
de densité apparente mesurées sont très faibles. Une étude préalable menée sur trois prairies humides 
locales montre une densité apparente moyenne de la tourbe en profondeur de 0.35 ± 0.04 g.cm -3 (Castel, 
2008).  Cette différence peut être expliquée par le protocole de mise en place de la tourbe par voie 
hydraulique. La tourbe lorsqu’elle est découverte de la prairie est mélangée avec l’eau de la nappe 
alluviale puis transportée par voie hydraulique jusqu’à la ballastière en cours de comblement. Suite à 
cet apport et malgré la période de drainage, la tourbe est gorgée d’eau (i.e. 70.44 ± 0.04 % d’eau pour 
H_ZB et 68.65 ± 0.09 % pour H_ZH ; données non présentées), engorgement visible par des problèmes 
de portance rencontrés lors de ces suivis. Les mesures de densité apparente ont donc pu être sous-
estimées la première année. Ce biais peut ainsi impacter le calcul des stocks superficiels de carbone qui 
sont également sous-estimés. 
Cette étude de la variabilité spatiale par une approche cartographique permet de montrer que les 4 
matériaux pédologiques présentent des teneurs en Corg et des densités apparentes différentes, 
différences permettant la distinction visuelle des 8 blocs selon ces deux mêmes paramètres. Une 
distinction visuelle moins nette des 4 matériaux pédologiques est observée via la cartographie des stocks 
superficiels de Corg. 
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• Année 3 
Deux ans et demi après la fin du comblement du dispositif expérimental 1, les matériaux pédologiques 
testés présentent des valeurs de stocks de Corg comprises entre 40.02 ± 6.71 Mg.ha-1 (ACM_ZH) et 
88.07 ± 45.45 Mg.ha-1 (H_ZH), des teneurs en Corg compris entre 3.72 ±  0.80 % (ACM_ZB) et 19.86 
± 8.55 % (H_ZH) et des densités apparentes comprises entre 0.48 ± 0.22 g.cm-3 (H_ZH) et 1.19 ± 0.07 
g.cm-3 (ACM_ZB) (Figures 4.5). 
De manière similaire à la première année de suivi (année 1), aucun effet topographique de ces trois 
paramètres n’a été mis en évidence. Deux ans et demi après la fin du comblement, les matériaux 
pédologiques que ce soient en zone topographique basse ou en zone topographique haute ont évolué de 
manière semblable. 
Un effet significatif du type de matériau pédologique est mis en évidence sur les stocks superficiels 
de Corg (test de Kruskal-Wallis X2 = 35.878, p = 7.947e-08) (Figure 4.5a), les teneurs en Corg (test de 
Kruskal-Wallis X2 = 48.636, p = 2.674e-08) (Figure 4.5b) et les densités apparentes (test de Kruskal-
Wallis X2 = 58.397, p = 3.152e-10) (Figure 4.5c). Les tendances observées lors de l’année 1, pour ces 
trois paramètres sont semblables deux ans et demi après. Les matériaux pédologiques AGH et H 
présentent tous deux des valeurs de stocks superficiels de carbone significativement plus importants que 
dans ACM et AG (AGH : 86.64 ± 24.36 Mg.ha-1 ; H : 75.04 ± 41.48 Mg.ha-1 ; AG : 49.31 ± 10.56 Mg.ha-
1 et ACM : 42.14 ± 8.43 Mg.ha-1) (Figure 4.5a). Des teneurs en Corg significativement plus grandes sont 
mesurées au sein des matériaux pédologiques H et AGH (H : 16.80 ± 8.98 % ; AGH : 13.04 ± 4.31 %) 
par rapport à AG et ACM (AG : 5.01 ± 1.14 % ; ACM : 4.10 ± 0.82 %) (Figure 4.5b). À l’inverse, ACM 
et AG présentent des valeurs de densité apparente significativement plus élevées que AGH et H (ACM : 
1.05 ± 0.19 g.cm-3, AG : 0.99 ± 0.08 g.cm-3, AGH : 0.67 ± 0.07 g.cm-3 et H : 0.48 ± 0.18 g.cm-3) (Figure 
4.5c). 
Outre les différences significatives observées entre matériaux pédologiques, une variabilité intra-
bloc est également mise en évidence via l’approche cartographique. Comme pour l’année 1, la 
modalité tourbeuse H présente les variabilités spatiales les plus importantes, visibles par les 
représentations cartographiques (Figures 4.6). Les stocks calculés au sein du bloc H en zone 
topographique basse varient entre 14.15 Mg.ha-1 et 117.66 Mg.ha-1, valeur minimale et maximale 
calculée sur l’ensemble dispositif expérimental 1 (toutes modalités confondues) (Figure 4.6a). Ceci est 
expliqué par une variabilité spatiale des teneurs en Corg et de densité apparente. En effet, la teneur en 
Corg et la densité apparente au sein de ce bloc varient respectivement entre 3.01 % et 25.02 % (Figure 
4.6b) et entre 0.25 g.cm-3 et 0.77 g.cm-3 (Figure 4.6c). 
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• Évolution entre l’année 1 et l’année 3 
Aucune différence significative entre les zones topographiques basse et haute pour chaque 
matériau pédologique n’a été observée pour les deux années étudiées. Les matériaux pédologiques 
qu’ils soient en zone basse ou en zone topographique haute n’ont donc pas présenté de modifications 
significativement différentes durant la période de suivi. L’évolution des valeurs des stocks superficiels 
de Corg, des teneurs en Corg et des densités apparentes entre ces deux mesures ont donc été 
moyennées par type de matériau pour cette partie. 
Pour les quatre matériaux testés, aucune modification significative des stocks de Corg (Figure 
4.7a), des teneurs en Corg (Figure 4.7b) et des densités apparentes (Figure 4.7c) n’a été mesurée 
entre les deux dates mais un effet significatif du type de matériau pédologique est mis en évidence 
pour ces trois mêmes paramètres ( Stocks de Corg : Test de Kruskal-Wallis, X2= 64.405, p=1.981e-
11 ; Teneurs en Corg : Test de Kruskal-Wallis, X2= 86.246, p=7.285e-16 ; Densité apparente : Test de 
Kruskal-Wallis, X2= 116.11, p<2.2e-16). 
Concernant les stocks superficiels de Corg, pour les deux années de suivis, AGH présente les valeurs de 
stocks superficiels de Corg plus élevées (année 1 : 70.41 ± 14.89 Mg.ha-1, année 3 : 86.64 ± 24.36 Mg.ha-
1), que les stocks mesurés dans la modalité H (année 1 : 54.98 ± 14.04 Mg.ha-1, année 3 : 74.40 ± 41.48 
Mg.ha-1) (Figure 4.7a). Cette dernière modalité présente pourtant les teneurs en Corg les plus élevées 
pour les deux années (Année1 : 19.61 ± 7.83 %, Année 3 : 17.60 ± 8.55 %), AGH étant caractérisé par 
des teneurs en Corg légèrement plus faibles mais non significativement différentes (Année 1 : 12.09 ± 
1.50 %, Année 3 : 13,04 ± 4.31 %). Le paramètre expliquant cette différence entre stocks et teneurs en 
Corg dans ces deux matériaux pédologiques est la densité apparente. AGH présente pour les deux années 
de suivi une densité apparente plus élevée que H (différence non significative). 
Concernant AG et ACM, aucune différence significative de stocks de Corg n’a été observée entre AG 
et ACM (AG année 1 : 49.51 ± 10.36 Mg.ha-1, année 3 : 49.31 ± 10.56 Mg.ha-1 ; ACM année 1 : 51.11 
± 13.83 Mg.ha-1 et année 3 : 42.14 ± 8.43 Mg.ha-1). Ces deux matériaux présentent pour les deux années
de suivis des stocks significativement plus faibles que ceux de AGH et H. Ils présentent également, les 
teneurs en Corg les plus faibles (AG Année 1 : 5.39 ± 1.25 %, Année 3 : 5.01 ± 1.14 % et ACM Année 
1 : 4.70 ± 1.67 %, Année 3 : 4.10 ± 0.83 %) (Figure 4.7b) mais les densités apparentes les plus élevées 
(ACM année 1 : 0.95 ± 0.19 g.cm-3, année 3 : 1.05 ± 0.19 g.cm-3 ; AG année 1 : 0.91 ± 0.09 g.cm-3, année 
3 : 0.99 ± 0.08 g.cm-3) (Figure 4.7c).  
Ces suivis permettent de mettre en évidence l’absence de modification des stocks en Corg des 10 
premiers centimètres des sols recréés sur les 2,5 années de l’expérience. La perturbation que représente 
le protocole de comblement n’a donc pas entraîné une diminution des stocks (déstockage) de Corg. 
Cependant, malgré l’absence de différences significatives des stocks, une tendance peut être explicitée 
pour AGH et H, dont les stocks augmentent entre l’année 1 et l’année 3. La même tendance n’est pas 
observée pour les teneurs en Corg de ces deux matériaux pédologiques. Cette augmentation des stocks 
superficiels ne peut donc pas être expliquée par un stockage de C. Par contre, concernant la densité 
apparente, une même tendance est observée, une hausse de la densité apparente du sol sur les 10 premiers 
centimètres du profil recréé (hausse non significative). En plus, de mettre en évidence un léger tassement 
des horizons superficiels, au cours de ces deux ans et demi de suivis, ce résultat permet d’expliquer cette 
hausse non significative des stocks superficiels de Corg. 
L’ensemble des différences observées entre H, AGH et AG, ACM sont en lien direct avec leurs 
caractéristiques physico-chimiques. ACM et AG sont caractérisés respectivement par une texture 
limono-sableuse et argilo-limono-sableuse tandis que AGH est caractérisée par une texture argileuse, 
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expliquant les différences de densités apparentes. De même, ces quatre matériaux pédologiques sont 
caractérisés par des teneurs en Corg différentes permettant de les distinguer, validant le choix de ce 
paramètre pour les distinguer les uns des autres lors de la caractérisation du dispositif expérimental.  
• Comparaison avec les prairies de référence 
Les stocks superficiels de Corg estimés au sein des trois prairies de référence varient entre 52.10 ± 1.84 
et 75.82 ± 4.30 Mg.ha-1, valeurs respectivement mesurées au sein de PR1_H et PR17 (Figure 4.7a).  Les 
teneurs en Corg varient entre 5.44 ± 0.14 % et 13.06 ± 0.63 % respectivement pour PR1_H et PR17 
(Figure 4.7b). Les densités apparentes varient entre 0.54 ± 0.11 g.cm-3 et 0.92 ± 0.08 g.cm-3, 
respectivement pour PR17 et PR1_H (Figure 4.7c). 
Des différences significatives sont estimées entre les trois références pour les teneurs en Corg 
(PR17 > PR1_B > PR1_H ; test de Kruskal-Wallis, X2 = 13.636, p = 0.003). Concernant les stocks 
superficiels et les densités apparentes, des différences sont observées entre PR17, PR1_B 
caractérisées par des HISTOSOL et PR1_H caractérisée par un FLUVIOSOL (stocks de Corg : 
test de Kruskal-Wallis, X2 = 15.771, p = 0.001; densité apparente : test de Kruskal-Wallis, X2 = 13.53, 
p =0.003). 
Les mêmes tests statistiques ont été réalisés entre chaque matériau pédologique testé et ces trois 
références. AGH présente des différences significatives avec PR1_H pour les trois paramètres au cours 
des deux années de suivis (excepté pour les stocks de Corg durant l’année 1). Ce matériau présente donc 
des stocks superficiels, des teneurs en Corg et des densités apparentes comparables à PR1_B et PR17. 
En lien avec la variabilité spatiale estimée pour chaque paramètre suivi durant les deux années, aucune 
différence significative n’a été observée pour le matériau H avec les trois prairies de références.  
Cependant, des valeurs de stocks superficiels de Corg et des teneurs en Corg plus proches de PR17 ont
été observées. Concernant AG, ce matériau présente des différences significatives avec PR1_B et PR17 
pour l’ensemble des paramètres pour les deux années. Les stocks superficiels de carbone, les teneurs en 
Corg et les densités apparentes de ce matériau sont donc comparables dès la première année à PR1_H. 
Enfin, ACM présente également des différences significatives avec PR1_B et PR17 de densité apparente 
la première année puis pour les trois paramètres durant l’année 3 
De manière générale, la comparaison des matériaux pédologiques aux prairies de référence montre que 
pour les trois paramètres mesurés, AGH et H sont comparables à PR1_B et PR17, références 
caractérisées par un HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles carbonatées argileuses. Tandis que 
AG et ACM sont plus proches de PR1_H caractérisée par un FLUVIOSOL colluvionné en surface. 
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3.2. Évolution du gradient topographique recréé 
La première année (Figure 4.8a), un gradient topographique Nord-Ouest / Sud-Est à pente constante a 
été recréé au sein du dispositif expérimental 1. À cette date, le gradient topographique variait entre 7.04 
m CMH en zone topographique basse et 7.60 m CMH en zone topographique haute. Deux ans et demi 
après (année 3, Figure 4.8b), ce gradient topographique a évolué avec des valeurs les plus faibles 
observées au sein du matériau pédologique H en zone basse avec un minimum de 6.75 m CMH et les 
plus fortes au sein du matériau pédologique AG en zone haute avec valeurs de 7.54 m CMH. Cette 
différence de topographie entre les deux années de suivi dans l’ensemble du dispositif expérimental 1 
varie entre 0.04 m (valeurs en jaunes sur la figure 4.8c) et 0.46 m (valeurs en rouge sur la figure 4.8c).  
La combinaison de ces suivis topographique et de la densité apparente des horizons superficiels permet 
d’expliquer ce résultat comme un affaissement de l’ensemble du profil ou des tassements des horizons 
profonds. En effet, l’augmentation (non statistiquement significative) des densités apparentes entre 
l’année 1 et l’année 3 explicitée précédemment, montre qu’il existe un tassement « léger » des horizons 
superficiels, tassement ne pouvant pas expliquer une différence de topographie de l’ordre de 46 cm. 
L’hypothèse la plus probable est un tassement en profondeur à la fois des sédiments de dragage mais
aussi de la tourbe, tous deux apportés par voie hydraulique (i.e. phénomène de subsidence). De plus, les 
plus fortes différences sont observées au sein des modalités H en zone basse, ACM et H en zone haute 
(Figure 4.8c). Ces trois blocs sont également ceux dont la portance n’était pas assurée à la fin du 
comblement et ceux présentant le plus de variabilité spatiale liée à une poche d’eau formée lors du 
protocole de comblement.  
Malgré ces différences, pour chaque matériau pédologique testé (ACM, AG, AGH, H), la topographie 
en zone basse est toujours significativement plus basse que la topographie en zone haute (test de 
Kruskal-Wallis, X2= 70.162, p=1.37e-12) (Figure 4.8c). Au début de l’année 3, le gradient topographique 
observé est orienté Ouest / Est et non plus Nord-Ouest / Sud Est. 
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3.3. Estimation des flux de CO2 
Le suivi de la minéralisation du C organique sous forme de CO2 a été mise en place afin de vérifier si le 
protocole de comblement du sol n’induisait pas une minéralisation importante du C organique, dont 
l’effet n’est pas détectable sur les stocks superficiels totaux de Corg mesurés précédemment. Pour
l’ensemble des suivis de minéralisation, aucune différence significative entre la zone topographique 
basse et la zone topographique haute de chaque matériau pédologique testé n’a été observée pour les 
deux années. Les valeurs moyennes et écarts-types sont donc calculés par type de matériau pédologique 
sans distinction entre les deux zones topographiques. 
• Respiration in situ du sol 
De manière générale, les valeurs de respiration in situ sont supérieures en saison estivale, c’est - à - dire 
lorsque la nappe alluviale va être basse induisant une humidité du sol plus faible couplée à des 
températures du sol plus importantes liées au réchauffement de l’air (Figure 4.9). 
Les premières mesures suite au comblement (en février de l’année 1) montrent de faibles valeurs de 
respiration in situ des matériaux pédologiques de l’ordre de 0.12 ± 0.05 mg.C-CO2.m2.h-1, excepté pour 
ACM (0.73 ± 0.39 mg.C-CO2.m2.h-1). Les valeurs augmentent en mars et sont comprises entre 0.66 ± 
0.60 mg.C-CO2.m2.h-1 pour H et 1.80 ± 1.72 mg.C-CO2.m2.h-1 pour AGH.  
En été de l’année 1, les valeurs de respiration in situ augmentent pour toutes les modalités testées. La 
valeur maximale est enregistrée dans le matériau AGH (3.92 ± 2.37 mg.C-CO2.m2.h-1 valeur mesurée 
en septembre), modalité présentant même des valeurs significativement plus fortes que la prairie de 
référence PR1, que ce soit PR1_H ou PR1_B. ACM, AG et H présentent tous trois des valeurs de 
minéralisation fortes (comprises entre 1.43 ± 0.69 et 2.98 ± 1.25 mg.C-CO2.m2.h-1, mesures toutes deux 
effectuées sur le matériau AG), sans présenter de différences significatives. Les mesures effectuées en 
été de l’année 1 sont marquées par une importante variabilité (exprimée par d’importants écarts-types). 
De manière semblable à l’hiver de l’année 1, les mesures de respiration in situ sont très faibles en janvier, 
février et mars de l’année 2, à l’exception de la tourbe H dont la respiration est significativement plus 
importante que l’ensemble des modalités testées et des références PR1_H et PR1_B (H : 1.79 ± 0.89 
mg.C-CO2.m2.h-1 en janvier). En mars de l’année 2, la prairie de référence R17 présente des valeurs de 
respiration significativement plus importantes que celles mesurées au sein du dispositif expérimental ou 
de PR1 (PR17 : 1.82 ± 0.53 mg.C-CO2.m2.h-1). 
En été de l’année 2, la respiration in situ est sensiblement la même pour les quatre modalités testées 
ainsi pour les trois références suivies (PR1_B, PR1_H et PR17) (Figure 4.9). 
Ces suivis de respiration in situ du sol montrent un net effet de la mise en place des matériaux 
pédologiques la première année (Figure 4.9). En hiver de l’année 1, de très faibles valeurs de 
respiration du sol sont mesurées, tandis qu’en été, des valeurs plus élevées sont mesurées mais présentant 
une importante variabilité intra-modalité. Des valeurs comparables aux prairies de référence sont 
ensuite mesurées avec des valeurs de dégagement de CO2 sensiblement les mêmes pour les quatre 
matériaux pédologiques testés. 
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en carbone organique plus faibles). Cependant, ces deux matériaux pédologiques présentent des valeurs
comparables aux stocks de Corg estimés dans le FLUVIOSOL colluvionné en surface (PR1_H). Les 
stocks de Corg des horizons superficiels sont donc conservés pour l’ensemble des modalités testées 
malgré les perturbations induites par la démarche opérationnelle de comblement. Par ailleurs, cette étude 
montre également l’absence de changement significatif de stocks superficiels de C organique pour les 
quatre matériaux pédologiques testés, deux ans et demi après la mise en place du dispositif expérimental 
ce qui semblerait indiquer que la fonction de stockage est également conservée.  
De nombreuses études sont consacrées à la caractérisation des stocks de C, à leur évolution au cours du 
temps et aux facteurs pouvant expliquer les changements mesurés. Les facteurs avancés sont de nature 
assez variée, comme le changement d’occupation du sol (Arrouays et al., 2002 ; Guo et Gifford, 2002), 
l’effet du travail du sol par le labour (Sisti et al., 2004 ; Girard et al., 2005), la compaction du sol après 
le passage d’engins ou encore les conséquences d’opérations de dessouchage en forêt (Stromgren et al. 
2013 ; Egnell et al., 2014). De manière générale, ces pratiques ont pour conséquence de modifier les
stocks de Corg au travers des perturbations induites sur les propriétés physiques et biologiques des sols 
comme la structure ou l’activité des communautés de décomposeurs (Lienhard et al., 2003 ; Derrien et 
al., 2016). Les impacts les plus importants sont estimés lors de la mise en culture des sols riches en 
carbone organique (e.g. forêts et prairies). Les travaux de Murty et al. (2002) ont montré qu’une mise 
en culture d’un sol forestier peut entrainer une perte rapide de C. Ces diminutions de stocks de C ont été 
mises en évidence il y a plusieurs dizaines d’années par les travaux de Giddens (1957) qui a évalué la 
perte de carbone à 57 % trois ans après la mise en culture. La majorité des études réalisées sur le devenir 
des stocks de C ont été menées sur des pas de temps de l’ordre de la décennie. Les travaux de synthèse 
menés par Guo et al (2002), se sont intéressés à l’effet de changement d’occupation des sols sur les 
stocks de carbones avec en facteur testé, l’âge. Trois catégories sont ainsi étudiées, un changement 
d’occupation intervenu il y a moins de 20 ans, entre 20 et 40 ans et supérieur à 40 ans. De plus, Conant 
et al. (2001) et Poeplau et Don (2013) estiment qu’il n’est pas étonnant d’observer un impact de 2 à 4 
décennies après un changement d’occupation de sol. L’impact de changement d’occupation de sol est 
donc généralement étudié et visible sur de plus longues périodes que celle menée dans ce projet (i.e. 
deux ans et demi).  
Malgré le pas de temps de deux ans et demi de notre expérimentation, finalement assez court, 
l’utilisation de matériaux pédologiques issus d’une « prairie source » locale permet de conserver la 
fonction de stockage de Corg d’une prairie entièrement détruite et recréée. Cependant, la crainte lors de 
la mise en place de l’expérience était que le mélange d’horizons superficiels (e.g. horizon A) avec des 
horizons plus profonds (e.g. horizons G ou couche C) entraîne un phénomène de dilution de la teneur 
en Corg, impactant par la suite les stocks superficiels de Corg. La comparaison des teneurs en Corg des 
matériaux pédologiques testés avec les trois types de sols présents sur les prairies de référence PR1 et 
PR17, tendent à montrer que les teneurs en Corg des horizons superficiels sont comparables. Ainsi, les 
matériaux pédologiques AGH et H vont présenter des stocks superficiels, des teneurs en Corg et des 
densités apparentes comparables à PR1_B et PR17 c’est-à-dire aux HISTOSOLS recouverts. Les deux 
autres matériaux pédologiques, ACM et AG vont présenter des stocks superficiels de Corg, des teneurs 
en Corg et des densités apparentes comparables PR1_H, le FLUVIOSOL colluvionné en surface. La 
perturbation induite par le décapage du sol peut se révéler être comparable à un travail de labour dans 
le sens où les horizons vont être mélangés. Mais à la différence de ce travail du sol, la perturbation liée 
à la phase de décapage dans notre cas est ponctuelle et non répétée dans le temps ce qui permet de ne 
pas observer d’effet significatif sur les paramètres mesurés. En effet, une comparaison des stocks de 
Corg sur une épaisseur de 30 cm entre des prairies labourées et des prairies non labourées tendent à 
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montrer un delta de stock de Corg allant de 3.4 T.ha-1 et 4.9 T.ha-1, au profit des sols non labourés 
(Angers et Eriksen-Hamel, 2008 ; Virto et al., 2012). 
De plus, l’étalement des matériaux pédologiques ayant nécessité l’entrée sur le site d’engins de 
terrassement, un impact de ces engins aurait pu être visible sur les densités apparentes des matériaux. 
Or, des densités apparentes comparables aux prairies de référence ont été estimées. Une étude 
préalablement menée au sein de trois prairies de référence caractérisées par un HISTOSOL recouvert 
d’alluvions fluviatiles carbonatées argileuses, estime une densité apparente des horizons superficiels 
(i.e. horizon A sur 10 cm d’épaisseur) comprise entre 0.45 et 0.67 g.cm-3 (Castel, 2008). Ces résultats 
sont ainsi comparables aux densités apparentes mesurées sur le dispositif expérimental et permettent de 
montrer l’absence de tassement engendré par les engins lors de l’étalement sur le dispositif expérimental 
des matériaux pédologiques.  
Si aucune différence significative de stocks superficiels de Corg n’est observée entre les deux années,
une tendance à l’augmentation des stocks superficiels de Corg pour les matériaux AGH et H est estimée. 
Cette tendance ne peut être expliquée par une augmentation des teneurs en Corg dans ces matériaux,
augmentation non visible lors des suivis de ce paramètre. Par contre, malgré l’absence de différences 
significatives des densités apparentes entre l’année 1 et l’année 3, une tendance (non significative) à 
l’augmentation des densités apparentes a été observée sur l’ensemble des matériaux pédologiques. La 
variation des stocks superficiels de Corg s’expliquerait donc ici par un effet mécanique liée au tassement 
des horizons superficiels plus que par une réelle augmentation des stocks de Corg. Cet effet mécanique 
et plus particulièrement la contribution d’un changement de densité apparente dans les valeurs de stocks 
de Corg a déjà été estimé par Carolan et Formara (2016) dans des prairies permanentes ainsi que par 
Smith et al. (2008). Ces auteurs montrent qu’un « petit » changement de densité apparente du sol peut 
avoir un impact important dans les stocks de Corg. Murty et al. (2002) parle d’un « artéfact », causé par 
une augmentation de la masse du sol et non un stockage de C dans les sols. L’absence de modifications 
significatives des teneurs en Corg pour l’ensemble des modalités testées appuie le résultat que les stocks 
superficiels de Corg n’ont pas évolué durant cette étude. Ce résultat interpelle sur la nécessité lors de la 
recréation de sol de la mise en place d’une caractérisation des matériaux pédologiques avec des mesures 
de densités apparentes du sol mais aussi de teneurs en Corg dès la fin du comblement. 
La caractérisation du dispositif expérimental menée dès la fin du comblement a permis de mettre en 
évidence un impact du protocole de comblement sur les caractéristiques physico-chimiques des 
matériaux testés (cf. Chapitre 3). Un impact est également estimé par l’existence d’une variabilité 
spatiale particulièrement visible pour les matériaux pédologiques ACM en zone topographique haute et 
H. L’approche cartographique mise en place permet de visualiser cette variabilité spatiale mais permet 
également de montrer que les 4 matériaux pédologiques testés se distinguent visuellement selon les 8 
blocs, validant ainsi à la fois le dispositif expérimental pour la suite des suivis mais aussi les choix des
points de suivis fonctionnels du sol et des cortèges floristiques colonisant le site.  
Cet effet du protocole de comblement est également visible par les différences de topographie estimées
au cours de l’étude. Un affaissement de 46 cm au maximum a été observé sur les modalités présentant 
les plus grandes variabilités spatiales, à savoir H en zone topographique basse et haute et ACM en zone 
topographique haute. La combinaison des données de densité apparente et de topographie permet de 
montrer que c’est l’ensemble du profil pédologique recréé au sein du dispositif expérimental qui s’est 
tassé et non un tassement superficiel des matériaux pédologiques de recouvrement. En effet, malgré une 
tendance à l’augmentation de la densité apparente des 10 premiers centimètres pour les quatre matériaux 
testés, les tassements de l’ordre de 46 cm induisent un « affaissement » du profil pédologique dans son 
ensemble. Les valeurs de tassement les plus élevées correspondent aux zones difficiles d’accès les 
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premiers mois suivant le comblement sans doute liées à la présence d’une poche d’eau en profondeur 
créé durant la phase de comblement. 
Ce tassement général du profil topographique a déjà été observé lors de la première expérimentation de 
comblement de ballastière menée par le GPMR. Les tassements les plus importants observés sur ce site 
atteignent 60 cm en trois ans au niveau des zones tourbeuses (GPMR, 2013). Malgré une modification 
du protocole de comblement avec un travail mécanique de la tourbe apportée par voie hydraulique, des 
tassements différentiels des matériaux en profondeur semblent perdurer au sein du dispositif 
expérimental 1.  
4.2. Estimation des flux de CO2 liés à la minéralisation du C organique 
La perturbation induite par le mélange, l’apport et l’étalement des matériaux pédologiques mais aussi la 
mise à nue de la tourbe peut se révéler avoir un impact sur la minéralisation du carbone, minéralisation 
due à une activité biologique pouvant répondre plus rapidement à cette perturbation. 
Les mesures de respiration in situ du sol montrent tout d’abord un impact de la mise en place des 
matériaux pédologique sur la respiration in situ. En effet, un flush de dégagement de CO2 est observé 
dès le mois de mars de l’année 1 soit trois mois après la fin du comblement puis durant l’été de cette
même année. Ce résultat est en accord avec les travaux menés par Wei et al. (2014) montrant un
dégagement de CO2 plus intense généralement mesuré suite au travail du sol et particulièrement suite 
aux mélanges des horizons. Cet impact est visible pour l’ensemble des matériaux pédologiques mais 
disparait lors de la deuxième année de suivis (année 2). En effet, un fonctionnement normal est retrouvé
durant la deuxième année avec un dégagement de CO2, c’est-à-dire une respiration plus élevée en été 
qu’en hiver et des valeurs comparables aux trois références. Ce résultat est en accord avec l’étude menée 
par Moore et Dalva (1993) qui ont estimé que la respiration des sols de zones humides est positivement 
corrélée à l’engorgement du sol et plus particulièrement à la hauteur de la nappe. La saison estivale est 
marquée par un niveau de nappe alluviale basse. Lorsque le niveau de la nappe diminue, l’aération du 
sol augmente, l’oxygène n’est donc plus un facteur limitant pour les organismes du sol permettant ainsi
une augmentation de la respiration hétérotrophe. Ce résultat est également en accord avec les suivis 
menés par Mchergui et al. (2014) suite au comblement d’une ballastière au sein du même site d’étude. 
Pour les deux années de suivis, aucun des quatre matériaux pédologiques ne semble montrer un 
dégagement de CO2 supérieur, dégagement pouvant traduire une minéralisation du Corg anormale. 
Des températures élevées associées à une plus grande disponibilité en Corg et en azote sont des 
conditions estimées conduire à une augmentation des taux de minéralisation du Corg (Nadelhoffer et al. 
1991 ; Bond-Lamberty et Thomson, 2010). Ces observations sont en accord avec les valeurs estimées 
pour AG et ACM. Néanmoins, selon ces mêmes observations, la tourbe c’est-à-dire le matériau H 
devrait potentielleemnt minéraliser le plus. La modalité H, bien que présentant les plus fortes teneurs en 
Corg, présente des valeurs de SIR les plus faibles donc une capacité de minéralisation du carbone la 
plus faible. Ce résultat peut être en partie expliqué par la présence de matière organique plus 
difficilement minéralisable, argument appuyé par des valeurs de C/N élevées (i.e. matière organique 
récalcitrante ; Vallauri et al., 2002 ; Citeau et al., 2008 ; Mchergui et al. 2014). Cependant, les tendances 
observées par les mesures de minéralisation potentielle tendent à montrer une minéralisation semblable 
à celle mesurée dans AGH. La tourbe lorsqu’elle n’est plus engorgée en eau (i.e. tourbe mise à nue), va 
s’aérer progressivement augmentant la minéralisation de la matière organique (Holsten et al., 2009 ; Fell 
et al., 2016 ; Wallor et Zeitz, 2016). Cette tendance n’est pas visible, dans notre cas d’étude, sur les 
mesures de SIR, ni de respiration in situ mais uniquement sur la minéralisation potentielle. Cela amène 
donc la question de la complémentarité des suivis in et ex situ mais aussi l’utilisation de différents 
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protocoles, dans le cadre de la restauration d’une fonction telle que le stockage du carbone. En effet, 
l’estimation de la capacité de minéralisation du C, via la complémentarité des mesures de SIR et 
de minéralisation potentielle, permet de montrer une première tendance, à savoir que le matériau 
pédologique obtenu par mélange des horizons A, G et H (i.e. modalité AGH) possède une capacité 
de minéralisation du C plus importante que les trois autres modalités. L’ajout de carbone facilement 
décomposable (dans notre cas le glucose pour la SIR) peut augmenter les communautés microbiennes 
dans ce matériau et donne ainsi de l’énergie pour décomposer la matière organique plus stable, apportée 
par le mélange avec la tourbe (i.e. « Priming effect », Kuzyakov et al., 2000 ; Fontaine et al., 2003 ; 
Guenet et al., 2012 ; Poeplau et Don, 2015). Le risque ainsi montré par ces mesures ex situ est une 
minéralisation potentielle importante du C dans la modalité AGH.
5. Conclusion 
Le stockage du carbone est une fonction emblématique des milieux humides et sa conservation est 
devenue un questionnement important de nos jours.  L’objectif de ce chapitre était dans un premier 
temps, de quantifier les stocks superficiels de Corg et leurs variabilités spatiales suite à la mise en place 
des matériaux pédologiques.  
La première hypothèse testée était que le protocole de découverte des matériaux pédologiques de la 
prairie « source » allait entrainer le mélange de différents horizons qui pourrait impacter les stocks 
superficiels par un phénomène de dilution de la teneur en Corg. L’étude menée nous permet de réfuter 
cette hypothèse. En effet, malgré le protocole de découverte mais aussi l’impact de l’étalement des 
matériaux pédologiques sur le dispositif expérimental, des teneurs en Corg, de densité apparentes mais 
aussi en stocks superficiels de Corg comparables aux prairies de références ont été estimés. La fonction 
de stockage de carbone des sols recréés est donc conservée. Cette comparaison amène également la 
question de l’importance du choix du témoin lors de la recréation du compartiment sol. En effet, les
quatre matériaux testés présentant des caractéristiques physico-chimiques distinctes, le suivi des prairies 
de référence présentant également des sols différents nous permet une meilleure comparaison.  
La seconde hypothèse testée était que la variabilité spatiale, déjà estimée lors de la caractérisation du 
site sur les teneurs en Corg, va également être visible sur les densités apparentes et donc sur les stocks 
superficiels de Corg. Cette hypothèse est partiellement validée. La variabilité spatiale déjà quantifiée 
lors de la caractérisation est de nouveau estimée sur la teneur en Corg et la densité apparente des 
matériaux pédologiques ACM et H. Cependant, l’étalement de matériaux pédologiques n’est pas la 
principale cause.  L’absence de modification des stocks superficiels totaux de Corg sur un pas de temps 
de deux ans et demi, finalement assez court pour observer un réel changement a été complété par des 
suivis de flux de CO2 via des mesures de respiration du sol in situ et de minéralisation potentielle du 
Corg ex situ. La dernière hypothèse testée était que les flux de carbone organique c’est-à-dire l’activité 
biologique va avoir une réponse plus rapide et plus différencier, donc plus visible durant ces deux années 
de suivis. Cette hypothèse est validée. Une réponse très rapide a été observée sur le terrain pour 
l’ensemble des matériaux pédologiques. La complémentarité de suivis in situ et ex situ permet également 
d’attirer l’attention sur le risque de minéralisation observé pour les matériaux pédologiques H et AGH 
dans les années à venir.
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communautés dénitrifiantes à une plus large échelle spatiale et temporelle (Tiedje, 1988 ; Wallensteine 
et al., 2006), il s’agit entres autres des plantes et de leur croissance, de la texture du sol et de l’humidité 
qui vont avoir une influence sur l’oxygénation du sol ou encore du pédoclimat. De manière synthétique, 
les conditions favorables à la dénitrification biologique sont des conditions anaérobies (ou tout du moins 
un milieu restreint en O2), la disponibilité en donneurs d’électrons telle que la disponibilité en C 
organique, la disponibilité en N oxydé (plus particulièrement sous forme de nitrates) servant 
d’accepteurs d’électrons, et la présence de bactéries, d’archées ou d’eucaryotes dénitrifiants (Zumft, 
1997).  
Selon Pinay et al. (2007), il est intéressant d’étudier le processus de dénitrification dans un contexte de 
plaines alluviales pour une troisième raison, autre que le contrôle de la production de gaz à effet de serre 
ou l’épuration des nitrates : dans ce contexte, les inondations affectent indirectement le cycle des 
éléments nutritifs et surtout la dénitrification dans les sols de plaines alluviales en influençant la structure 
et la texture du sol par les dépôts de sédiments (Knowles, 1982 ; Pinay et al., 1995 ; Pinay et al., 2007). 
De plus, les sols de plaines alluviales présentent de fortes valeurs de dénitrification (Johnston, 1991 ; 
Groffman et al., 1992 ; Pinay et Tremolières, 2000) traduisant ainsi l’intérêt, lors de travaux de 
restauration écologique de milieux alluviaux, de suivre ce processus afin de la conserver voire de 
l’utiliser. Mitsch (2001 et 2005) liste ainsi de nombreux travaux de construction et de restauration 
écologique de zones humides visant à permettre le retour ou la conservation de cette fonction 
emblématique de ces écosystèmes. 
L’objectif de cette étude est donc de mesurer la dénitrification dans les sols recréés au cours des 
deux premières années qui suivent le comblement de la ballastière dans le dispositif expérimental 
mise en place sur l’exploitation CBN à Yville-sur-Seine. Cette expérimentation amène 
successivement à se poser les questions suivantes : 
1. Suite au comblement, est-ce que l’utilisation des différents matériaux pédologiques pour recréer 
le sol permet la conservation du processus de dénitrification ? 
2. Si oui, le niveau de dénitrification dans les sols recréés est-il comparable à celui des prairies de 
référence non impactées par l’exploitation ?  
3. Ensuite, parmi les quatre matériaux pédologiques testés, lequel est celui qui permet d’atteindre 
le plus fort taux de dénitrification ? Autrement dit comment les caractéristiques des différents 
matériaux pédologiques influencent les facteurs de contrôle de la dénitrification ? 
À ce niveau, il est possible de poser les hypothèses suivantes : 
1. Le processus de dénitrification sera conservé car les sols recréés au sein du dispositif 
expérimental proviennent de prairies humides locales et se trouvent dans un environnement 
biotique et abiotique favorable à l’expression de ce processus.  
2. Les valeurs de dénitrification seront différentes de celles mesurées dans les sols des prairies de 
référence en raison de la perturbation induite par la découverte, le mélange et à l’étalement des 
matériaux pédologiques. 
3. Le matériel pédologique AGH est le matériel de recouvrement de la tourbe qui présentera les 
valeurs de dénitrification les plus fortes, compte tenu de ses caractéristiques texturales et sa 
teneur en Corg.  
Pour répondre à l’objectif, la dénitrification a été appréhendée à la fois par des mesures in situ et des 
mesures en conditions contrôlées ex situ. Ces protocoles permettront d’étudier la possible 
complémentarité des deux approches (in et ex situ) et, in fine de déduire les meilleurs indicateurs de 
suivi du processus de dénitrification dans le cadre de travaux de restauration de prairies humides. 
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% du volume de gaz est retiré puis remplacé par de l’acétylène. Les échantillons sont ensuite placés à 
100 % de leur capacité de rétention en eau et en conditions non limitantes en nitrates (NO3-) et en carbone 
organique. Ces conditions sont obtenues un ajout d’une solution nutritive de glucose (C6H12O6) et de 
nitrate de potassium (KNO3). À partir de l’ajout de cette solution nutritive, les échantillons sont incubés 
dans l’obscurité à 20 °C pendant 6 heures. Les mesures de N2O sont quantifiées par chromatographie en 
phase gazeuse (Varian 3800, Middelburg, Pays-Bas) avec un détecteur à capture d’électron (ECD 63Ni) 
et d’une colonne Porapak Q (Tiedje et al., 1984). Ces analyses ont été effectuées au sein de la Plateforme 
d’Analyses Chimique en Écologie (PACE) de Centre d’Écologique Fonctionnel et Évolutive (CEFE) de 
Montpellier. La DEA est exprimée en µg N-N2O.g-1 de sol sec.h-1. 
• Dénitrification réelle 
La dénitrification réelle in situ est estimée via la méthode de blocage à l’acétylène (Yoshinaria et al., 
1977). Chaque mois, une carotte de sol (2 cm de diamètres, 15 cm de longueur) a été prélevée sur chaque 
point de suivis, et directement placées dans des bouteilles de 200 mL pour incubation. L’incubation 
consiste à injecter 20 mL d’acétylène (soit 10% du volume total) dans la bouteille contenant la carotte 
de sol. Deux heures après injection de l’acétylène, un échantillon de 5 mL de gaz est prélevé et placé 
dans des tubes « imperméables ». Prélèvements et incubations sont effectués le même jour (Yoshinari 
et al., 1977).  Le dosage de l’oxyde nitreux (N2O) a été réalisé au sein de la Plateforme d’Analyses 
Chimiques en Écologie (PACE) du CEFE de Montpellier. Le dosage est effectué par l’injection de 0.2 
mL d’échantillon gazeux dans un chromatographe gazeux (Varian 3800, Middelburg, Pays-Bas) équipé 
d’un détecteur à capture d’électron (ECD 63Ni) et d’une colonne Porapak Q. La dénitrification réelle est 
exprimée en µg N-N2O.g-1 de sol sec.h-1. 
2.2. Suivi des facteurs explicatifs de la dénitrification 
Pour comprendre l’influence des caractéristiques physico-chimiques des matériaux pédologiques sur le 
processus de dénitrification, des facteurs de contrôle de ce processus ont également été suivis à savoir 
la température du sol, l’humidité, le potentiel d’oxydo-réduction, le pH, la teneur en C organique 
dissous, les formes minérales de l’azote et la minéralisation nette de l’azote ainsi que la minéralisation 
potentielle (aérobie et anaérobie) de l’azote. L’ensemble de ces variables ont été suivies trois mois en 
hiver et trois mois en été à l’exception des mesures de minéralisation potentielle de l’azote. 
• Température, Humidité, Potentiel d’oxydo-réduction et pH 
La température des horizons superficiels des matériaux pédologiques a été mesurée chaque mois sur les 
10 premiers centimètres du sol à l’aide d’une sonde température associées au moniteur EGM-4 
environmental gas (PP systems version 4.15). 
L’humidité est déterminée sur les échantillons de sol prélevés est tamisés à 5 mm en laboratoire. Environ 
20 g de sol frais est pesé dans une boite à tare. L’échantillon est mis à sécher pendant 24 h à 105°C. La 
différence de poids entre poids frais et poids sec correspond à la quantité d’eau présente dans 
l’échantillon. L’humidité est une mesure indispensable à réaliser afin d’exprimer l’ensemble des 
résultats en masse de sol sec. 
Le potentiel d’oxydo-réduction (Eh) a été mesuré, chaque mois. Cette mesure est effectuée par point de 
suivi sur les 5 premiers centimètres de profondeur du sol. La mesure est réalisée grâce à une électrode 
de potentiel d’oxydo-réduction Pt 5900. La mesure est exprimée en mV. 
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Le pH a été mesuré sur sol frais tamisé à 5 mm. La prise d’essai de 5 g de sol a été agitée pendant 1 
heure avec 25 mL d’eau déminéralisée. Les mesures de pH ont été réalisées après 3 heures de repos. 
• Teneur en C organique dissous 
Afin d’extraire le C organique dissous (COD), 20 g de sol frais tamisé sont pesés et agités pendant 1 
heure dans 100mL de K2SO4 0,5 M (35 g/L). Après agitation, le liquide est filtré grâce à des filtres 
Whatman n°42 0,45 µm. Ce filtrat est congelé à -18 °C en l’attente de leur dosage. Le dosage du COD 
est effectué par combustion catalytique et détection par Infra-Rouge Non Dispersif (NDIR) avec un 
analyseur TOC-5000 (Shimdzu, Kyoto, Japon). Le C organique dissous est exprimé en µg.g-1 de sol sec. 
• Les formes minérales de l’azote 
Afin d’extraire les formes minérales de l’azote (à savoir l’ammonium N-NH4+ et les nitrates N-NO3-), 
20 g de sol frais et tamisé sont pesés et agités pendant 1 h dans 100 mL de K2SO4 0,5 M (35 g/L) 
(Anderson et Ingram, 1993). Après agitation, le liquide est filtré grâce à des films Whatman n°42 0,45 
µm. Ce filtrat est congelé à -18 °C en l’attente du dosage. Le dosage de l’azote inorganique est effectué 
par quantification colorimétrique suite à la réduction à l’hydrazine à l’aide de l’Automate Gallery 
(GalleryTM Automated Photometric Analyzer, ThermoFisher). L’azote inorganique est exprimé en µg.g -
1 de sol sec. 
• Minéralisation nette de l‘azote 
Le jour de prélèvement, environ 100 g de sol frais prélevé sur une épaisseur de 10 cm, est placé dans un 
sac de polyéthylène. Ce sac est hermétiquement fermé et enfoui dans le sol pour une durée de 28 jours. 
Cette période passée, le sol est tamisé à 5mm et le protocole d’extraction et de dosage des formes 
minérales de l’azote (expliqué précédemment) est réitéré. Ce protocole permet de déterminer la 
minéralisation nette de l’azote c’est-à-dire les capacités de production d’azote par minéralisation du sol 
via la méthode dite des « buried bags » (Hart et al., 1994). Les teneurs d’azote minérales mesurées à T0 
sont soustraites aux teneurs mesurées après 28 jours d’incubation (T28) permettant de calculer la 
minéralisation nette (exprimée en µg.g-1 de sol sec) selon la formule suivante : 
Minéralisation nette = (N-NH4+ + N-NO3-) T28 - (N-NH4+ + N-NO3-) T0 
Lors des suivis de minéralisation nette de l’azote, les sachets ont donc été laissés 28 jours sur le terrain, 
enfouis sous une caisse. Malgré ces précautions, un certain nombre de sachets ont été endommagés par 
des rongeurs. De ce fait, certaines modalités ont été amputées de certains réplicats, ce qui n’a pas permis 
de conduire les analyses statistiques de façon satisfaisantes (i.e. analyses multivariées type ACP). À ce 
titre, elles ne seront présentées que de manière indépendante. 
• Minéralisation potentielle de l’azote 
Ces mesures de minéralisation potentielle de l’azote ont, tout comme, la DEA, été réalisé une fois par 
période de prélèvement (en mars et en septembre) durant les deux années. Deux protocoles ont été mis 
en place : la minéralisation potentielle en condition d’aérobie et la minéralisation potentielle en 
condition d’anaérobie. Le dispositif expérimental étant situé au sein de la plaine alluviale est donc 
soumis aux battements de la nappe alluviale, où un engorgement des sols est possible. La minéralisation 
potentielle est ainsi estimée sous ces deux conditions afin d’étudier la capacité de production d’azote 
minéral. 
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Minéralisation potentielle de l’azote en conditions aérobie 
Cette méthode de minéralisation de l’azote en condition aérobie consiste à mesurer la production d’azote 
minéral après une incubation du sol de 28 jours en conditions optimales à savoir à 80 % (± 5 %) de la 
capacité de rétention du sol, à 28°C. Les échantillons de sol sont tamisés à 5 mm. La capacité de rétention 
en eau des sols est déterminée selon la méthode AFNOR (ISO 14240 – 2 : 1997 F). Les sols (i.e. prise 
d’essai de 50 g) sont placés dans des bocaux à 80 % de la CR par vaporisation d’eau déminéralisée puis 
fermés hermétiquement. Le jour de la mise en incubation (T0) et après 28 jours d’incubation (T28), une 
extraction et un dosage des formes minérales de l’azote sont réalisés (selon le protocole d’extraction 
précédemment décrit). La minéralisation potentielle aérobie est exprimée en µg d’N.g -1 de sol sec.j-1 : 
Minéralisation	potentielle	aérobie = 	 NO@A + 	NHDE F8G −	 NO@A + 	NHDE FH28	x	P  
Avec P : prise d’essai en poids sec. 
Minéralisation potentielle de l’azote en conditions anaérobie 
Cette méthode de minéralisation de l’azote consiste à mesurer la production d’azote minéral en condition 
anaérobie pendant 7 jours dans un incubateur à 40°C dans le noir (Waring et Bremner, 1964). Le sol 
frais en placé en condition anaérobie par l’ajout d’eau déminéralisée jusqu’à totale immersion du sol. 
Un dosage de l’ammonium (N-NH4+) et des nitrates (N-NO3-) est réalisé à T0 et après 7 jours (T7). À 
cette date, la production d’ammonium entre ces deux dates correspond à la minéralisation potentielle du 
sol. La minéralisation potentielle aérobie est exprimée en µg d’N.g -1 de sol sec.j-1 : 
Minéralisation	potentielle	anaérobie = 	 	NHDE FJ −	 NHDE FH7	x	P  
Avec P : prise d’essai en poids sec. 
Les valeurs de minéralisation potentielle de l’azote, qu’elles soient estimées en conditions aérobie ou 
anaérobie, sont exprimées en taux de minéralisation potentielle c’est-à-dire en % d’N tot du sol.j-1 : 
Taux	de	minéralisation	potentielle	 aérobie	ou	anaérobie = 	Minéralisation	potentielle	N	total 	x	100 
2.3. Analyses statistiques 
Afin de comparer les valeurs de dénitrification (DEA ou dénitrification réelle) mais aussi des facteurs 
de contrôles de ce processus, entre les matériaux pédologiques testés avec les valeurs des prairies de 
référence, des comparaisons de moyennes ont été effectuées. Comme les conditions de normalité et 
d’homoscedasticité des données n’ont pas pu être obtenues, des tests non paramétriques ont été préférés
(i.e. test de Kruskal-Wallis suivi d’un post-hoc). Associées à ces comparaisons de moyennes, des 
analyses de variance non paramétriques à 3 facteurs (i.e. test de Scheirer-Ray-Hare, extension du test de 
Kruskall-Wallis) ont été utilisées afin d’étudier l’effet et l’importance des facteurs testés (i.e. matériaux 
pédologiques, année et saison) sur les variables suivies in situ. 
Des analyses exploratoires multivariées prenant en compte la dénitrification et les facteurs de contrôle 
ont été réalisées sur lesquels les regroupements par type de facteurs ont été évalués (analyse inter-
classe). 
Le facteur topographie qui correspond à l’influence du régime hydrique entre les deux zones 
topographiques (basse et haute) a été testé statistiquement. Un effet significatif ponctuel voir pas d’effet 
significatif de ce facteur topographique a été observée sur les variables mesurées dont la dénitrification. 
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Les données ont donc été moyennées par matériaux pédologiques sans prendre en compte l’effet 
topographique par la suite. Le nombre de réplicats est ainsi de 12 au sein de chaque matériel pédologique 
testé. 
Les analyses statistiques ont été effectuées au seuil de significativité de 5% à l’aide du logiciel R (version 
3.2.3, R Core Development Team 2013). 
3. Résultats - interprétation 
3.1. Capacité de dénitrification des matériaux pédologiques 
• Dénitrification potentielle 
Quelle que soit la date des prélèvements (été/hiver, année 1 et 2), la dénitrification potentielle mesurée 
sur les quatre matériaux pédologiques testés montre une même tendance : les valeurs de DEA les plus 
fortes sont obtenues sur AGH (Figure 5.2), aves des valeurs qui sont significativement plus fortes que 
pour les trois autres matériaux (ACM, AG et H). Les valeurs mesurées pour AGH varient entre 2.32 ± 
0.43 µg de N-N2O. g-1 de sol sec.h-1 (hiver de l’année 1) et 3.99 ± 2.21 µg de N-N2O. g-1 de sol sec.h-1 
(été année 1). Les valeurs obtenues la seconde année sont quant à elles intermédiaires. Pour AG, les 
valeurs obtenues restent comprises entre 0.93 ± 0.50 et 1.27 ± 0.65 µg de N-N2O. g-1 de sol sec.h-1 
mesurées en hiver de l’année 1 et en été de l’année 2, respectivement. ACM présente des valeurs de 
DEA les plus faibles des trois modalités de recouvrement de la tourbe et tout en observant peu de 
variation entre les quatre périodes de mesures (0.38 ± 0.17 µg de N-N2O. g-1 de sol sec.h-1 en hiver de 
l’année 1 et 0.43 ± 0.13 µg de N-N2O. g-1 de sol sec.h-1 en hiver de l’année 2). Enfin, la modalité tourbe 
non recouverte possède des valeurs comprises entre 0.41 ± 0.27 µg de N-N2O. g-1 de sol sec.h-1 en hiver 
de l’année 1 et 0.93 ± 0.47 µg de N-N2O. g-1 de sol sec.h-1 en été de l’année 1) (Figure 5.2). Pour les 
quatre matériaux pédologiques, les valeurs minimales sont observées durant la première campagne de
terrain suivant le comblement de la ballastière (en période d’hiver de l’année 1). 
Les valeurs de DEA mesurées dans les prairies de référence suivent une même tendance pour les 4 dates 
avec PR17 ≥ PR1_B ≥ PR1_H. Par exemple, en hiver de l’année 2, PR17, PR1_B et PR1_H présentent 
respectivement des valeurs de DEA de 3.76 ± 1.33 µg N-N2O.g-1 de sol sec.h-1, 1.38 ± 0.33 µg N-N2O.g-
-1 de sol sec.h-1 et 0.75 ± 0.40 µg N-N2O.g-1 de sol sec.h-1 (Figure 5.2). 
De plus, aucune différence significative n’est observée entre les quatre matériaux testés dans les sols 
recréés et les prairies de référence pour les deux années suivies à l’exception de PR17 qui présente des 
valeurs de DEA significativement supérieures à celles mesurées dans les matériaux pédologiques H, AG 
et ACM en hiver de l’année 2 et de ACM en été de l’année 2 également (Figure 5.2).  
Les quatre matériaux pédologiques présentent des valeurs de dénitrification potentielle distinctes entre 
elles, mais aussi avec les sols en place au sein des prairies de référence. Ces différences sont donc 
directement liées à leurs caractéristiques physico-chimiques intrinsèques étant donné qu’ils sont tous 
placés dans des conditions standardisées et optimales pour la dénitrification. 
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3.2. Facteurs de contrôle de la dénitrification 
• Température, humidité, potentiel d’oxydo-réduction et pH 
La température des horizons superficiels du sol au cours de la période d’étude est comprise entre 3.28 
± 0.45 °C en Février de l’année 2 et 21.06 ± 2.05 °C en Juin de l’année 1. De plus faibles températures 
de sol ont été enregistrées en hiver en comparaison à la période estivale. Ainsi, la gamme de valeur pour
chaque saison est 3.28 ± 0.45 °C et 9.04 ± 0.19 °C en hiver et 14.54 ± 0.78 °C et 21.06 ± 2.06 °C en été. 
Pour la teneur en eau, quel que soit le mois ou la période de suivi, on observe un même patron : le 
matériau pédologique H présente une teneur en eau significativement supérieure aux trois autres 
matériaux pédologiques testés. Cette teneur varie entre 69.55 ± 7.06 % et 55.11 ± 10.24 % d’humidité, 
valeurs mesurées respectivement en janvier de l’année 1 et en juillet de l’année 2 (Figure 5.4a). Les 
matériaux AG et ACM présentent des teneurs en eau les plus faibles avec une gamme de variation 
comprise entre 14.69 ± 3.18% et 36.90 ± 4.28 % pour AG et 16.76 ± 4.15 % et 34.46 ± 4.70 % pour 
ACM. Aucune différence significative n’a été observée entre ces deux matériaux durant les deux années. 
Le matériau pédologique AGH se distingue significativement des autres modalités (H, AG et ACM) 
avec des valeurs d’humidité intermédiaires (Figure 5.4a). Quel que soit le matériau pédologique testé, 
les teneurs en eau les plus élevées sont mesurées en janvier de la première année. Ainsi le facteur type
de matériau pédologique explique 70.57 % de la variance pour l’humidité, le second facteur est la 
période de prélèvement (i.e. saison) expliquant 27.44 % et enfin le facteur année, avec seulement 1.89 
%. Ces trois facteurs ont un effet significatif sur la teneur en eau des horizons superficiels des matériaux 
pédologiques testés (Tableau 5.1). 
Les tendances observées pour les teneurs en eau ne sont pas retrouvées pour le potentiel d’oxydo-
réduction. La première différence observée concerne le premier hiver (janvier, février et mars de l’année 
1). Le potentiel d’oxydo-réduction mesuré durant cette première période suivant le comblement présente 
des différences significatives entre les quatre matériaux pédologiques avec des valeurs très faibles voir
négatives au sein du matériau pédologique H (mars_année 1 : -12.5 ± 83.10 mV) (Figure 5.4b). Pour les 
trois autres saisons, une tendance se dessine avec des valeurs de potentiel d’oxydo-réduction non 
significativement différentes entre les quatre matériaux pédologiques testés en été de l’année 1 et de 
l’année 2 (Figure 5.4b). En hiver de l’année 2, le potentiel d’oxydo-réduction mesuré est 
significativement plus faible au sein du matériau pédologique ACM (janvier_année 2 : + 151.17 ± 
108.65 mV pour ACM et + 324.58 ± 21.32 mV pour AGH) (Figure 5.4b). Les trois facteurs testés (i.e. 
matériaux pédologiques, année et saison) ont un effet significatif sur cette variable (Tableau 5.1). 
L’année de suivi explique plus de 69 % de la variabilité.  
Concernant les prairies de référence, l’humidité des horizons superficiels suit la même tendance et le 
même ordre à savoir des valeurs plus faibles, mais non significativement différentes (sauf en été de 
l’année 2) dans l’HISTOSOL recouvert de colluvions (PR1_B) par rapport au FLUVIOSOL colluvionné 
en surface (PR1_H). Cependant, les teneurs en eau observées dans cette prairie sont significativement 
plus faibles que dans PR17 (Figure 5.4a). Ces différences sont également observées pour le potentiel 
d’oxydo-réduction (Figure 5.4b).  
La comparaison avec le potentiel d’oxydo-réduction des sols des prairies de référence montre que les 
valeurs au sein du dispositif expérimental sont plus faibles que celles mesurées au sein de PR1, et ceci 
de manière générale au cours des deux années de suivi. La prairie de référence PR17 présente des valeurs 
de potentiel d’oxydo-réduction plus faible en hiver (significativement plus faibles à l’ensemble des 
modalités testées au sein du dispositif expérimental). Tandis qu’en été, le potentiel d’oxydo-réduction 
est semblable à PR1 et aux modalités testées. La prairie PR17 se trouve, à la différence du dispositif 
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expérimental et de PR1, au sein du marais où le sol est engorgé l’hiver, expliquant ainsi les plus fortes 
teneurs en eau retrouvées.
Aucune tendance n’a été observée sur le pH au cours des deux années de suivis. Le facteur matériau
pédologique est le seul facteur significatif expliquant 92.72 % de la variation du pH. Le matériau 
pédologique AG présente un pH plus élevé que ceux des matériaux ACM et H (e.g. en Mars _année 2 : 
AG = 7.93 ± 0.03, AGH = 7.82 ± 0.07, ACM = 7.72 ± 0.15 et H = 7.73 ± 0.05 ; résultats visibles lors 
de la caractérisation des matériaux pédologiques ; cf. Chapitre 3). L’année de suivi ainsi que la saison 
n’ont pas d’effet significatif et les pourcentages d’explication estimés sont respectivement de 5.89 % et 
0.20 % (Tableau 5.1). 
En comparant les valeurs de pH observés pour les matériaux pédologiques et les sols de la prairie de 
référence PR1, une importante différence est observée. En effet, les deux zones suivies (PR1_H et 
PR1_B) présentent toutes deux des valeurs de pH significativement plus faibles que celles mesurées au 
sein du dispositif expérimental et au sein de la deuxième prairie de référence PR17 (e.g. en mars _ année 
2 : PR17 = 7.56 ± 0.06, PR1_B = 5.92 ± 0.33 et PR1_H = 5.56 ± 0.27). Ces différences sont en 
adéquation avec les valeurs obtenues suite à la caractérisation des profils pédologiques de la zone (cf. 
Chapitre 3). 
• Teneur en Carbone Organique Dissous (COD) 
Les teneurs en COD sont significativement plus fortes au sein du matériau pédologique H (e.g. en 
janvier_année 2 : 322.99 ± 109.46 µg.g-1 de sol sec), tandis que les deux matériaux AG et ACM 
présentent les valeurs de COD les plus faibles (e.g. AG : 99.16 ± 21.08 µg.g-1 de sol sec et ACM : 120.40 
± 37.40 µg.g-1 de sol sec). AGH se trouve en position intermédiaire (e.g. 164.21 ± 33 .97 µg.g-1 de sol 
sec) (Figure 5.5). Le facteur matériau pédologique explique 89.73 % de la variabilité des teneurs en 
COD, tandis que le facteur année qui a également un effet significatif explique seulement 9.76 %. Aucun 
effet significatif lié à la saison de suivi n’a été observé pour la variable carbone organique dissous 
(Tableau 5.1). 
Concernant les prairies de référence, les teneurs en COD sont significativement différentes entre elles. 
PR17 présente les valeurs de COD les plus élevées (e.g. en janvier_année 2 : 281.82 ± 32.23 µg.g -1 de 
sol sec), comparables aux valeurs mesurées dans H.  PR1_H et PR1_B présentent des valeurs plus faibles 
(e.g. PR1_B : 113.05 ± 8.07 µg.g-1 de sol sec et PR1_H : 102.39 ± 30.03 µg.g-1 de sol sec), comparables 
à celles mesurées dans ACM, AG et AGH. 
Les différences entre matériaux pédologiques pour les teneurs en COD sont cohérentes avec les 
caractéristiques physico-chimiques. En effet, les quatre matériaux pédologiques, mais aussi les horizons 
superficiels des prairies de références, sont marqués par des taux de Corg différents. Le matériau H 
correspondant à de la tourbe est ainsi caractérisé par de fortes teneurs en COD. À l’inverse le matériau 
ACM est caractérisé par le plus faible taux de Corg, résultat cohérent avec les teneurs en COD. 
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• Formes minérales de l’N et capacité de minéralisation de l’N 
Les formes majoritaires de l’azote minéral présentent dans les quatre matériaux pédologiques testés 
(ACM, AG, AGH, H) sont les nitrates (N-NO3-) (Figure 5.6a). La première année, le matériau H 
observe des teneurs en nitrates comparables à celles mesurées dans AGH et AG (e.g. en mars_année 1 : 
H = 4.87 ± 2.14 µgN-NO3-.g-1 de sol sec ; AGH = 3.74 ± 1.38 µgN-NO3-.g-1 de sol sec ; AG = 3.81 ± 
1.25 µgN-NO3-.g-1 de sol sec), alors que ACM présente des concentrations significativement plus faibles
(1.17 ± 0.25 µgN-NO3-.g-1 de sol sec ). La deuxième année, les teneurs en nitrates mesurées pour le 
matériau H sont moins importantes (e.g. mars_année 2 : 2.54 ± 1.35 µgN-NO3-.g-1 de sol sec) et sont 
même comparables aux trois autres matériaux pédologiques en été de l’année 2 (e.g. septembre_année 
2 : ACM = 2.48 ± 1.75 µgN-NO3-.g-1 de sol sec ; AG = 2.58 ± 0.72 µgN-NO3-.g-1 de sol sec ; AGH = 
3.02 ± 0.92 µgN-NO3-.g-1 de sol sec et H = 2.35 ± 0.84 µgN-NO3-.g-1 de sol sec). 
Concernant les teneurs en ammonium (N-NH4+), le matériau H présente les plus fortes valeurs pour 
chaque mois de suivis (valeurs comprises entre 1.93 ± 0.83 µg N-NH4+.g-1 de sol sec en février_année 
2 et 14.56 ± 8.41 µg N-NH4+.g-1 de sol sec en mars_année 1 ; Figure 5.6b). AGH, AG et ACM ont tous 
les trois des teneurs en ammonium plus faibles et comparables (e.g. en janvier_année 2 : ACM = 2.87 ± 
1.98 µg N-NH4+.g-1 de sol sec ; AG = 2.02 ± 1.59 µg N-NH4+.g-1 de sol sec et AGH = 1.89 ± 0.80 µg N-
NH4+.g-1 de sol sec). Lors des trois premiers mois de suivis (en janvier, février et mars de l’année 1), de 
fortes teneurs en N-NH4+ ont été mesurées sur le matériau H, traduisant une forte production 
d’ammonium suite au travail de ce matériau lors du comblement. 
Le type de matériau pédologique a un effet significatif sur les teneurs en nitrates et en ammonium et 
explique 36.13 % de la variabilité pour les nitrates et même 82.25 % pour l’ammonium (Tableau 5.1). 
Un effet significatif de la saison est également mis en évidence sur les teneurs en nitrates et en 
ammonium (Tableau 5.1), ce facteur expliquant 44.79 % de la variabilité des teneurs en nitrates. Des 
concentrations de nitrates significativement plus faibles ont ainsi été mesurées en été, avec des 
différences particulièrement visibles pour AG et AGH. Cette saison est marquée par le processus de 
dénitrification (quantifié précédemment) mais aussi par la présence d’un couvert végétal qui peut utiliser 
les nitrates du sol comme source d’azote. 
Les teneurs en nitrates et ammonium des horizons superficiels du dispositif expérimental sont 
comparables aux valeurs observées au sein des prairies de référence, à l’exception des teneurs en nitrates 
mesurées pour PR17 durant l’année 2, où les valeurs sont significativement plus fortes en juin et juillet 
(Figures 5.6). 
La minéralisation nette de l’azote présente une variabilité saisonnière (Figure 5.7).  Lors de la première 
saison de suivi, de faibles valeurs de minéralisation nette de l’azote sont mesurées pour l’ensemble des 
matériaux pédologiques. Des valeurs négatives sont même observées pour le matériau H (e.g. en 
mars_année 1 : -9.38 ± 8.15 µg N.g-1 de sol sec.mois-1), traduisant une immobilisation par les micro-
organismes ou une dénitrification. Des valeurs négatives sont également mesurées en mars de l’année 1 
pour PR_B (-5.08 µg N.g-1 de sol sec.mois-1 une seule valeur mesurée). La saison suivante, en été de 
l’année 1, des valeurs de minéralisation plus élevées sont retrouvées en juin et juillet, avec une 
diminution en septembre. Une première tendance se dessine : le matériau H semble présenter une 
minéralisation nette plus importante, suivi de AGH, AG et ACM qui présente les valeurs les plus faibles. 
Le taux de minéralisation nette de l’azote est ainsi dépendant de la quantité de matière organique 
présente dans les sols, puisque H et ACM possèdent respectivement les plus forts et plus faibles taux de 
Corg. Ces tendances sont observées lors de la caractérisation des matériaux pédologiques mais 
également via les mesures de teneurs en carbone organique dissous (COD). Lors de la seconde année, 
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des valeurs plus faibles de minéralisation nette sont enregistrées en janvier, février, valeurs augmentant 
en mars. Enfin lors de la dernière campagne de suivis, en été de l’année 2, AGH est le matériau 
présentant les valeurs de minéralisation les élevées (e.g. en juillet_année 2 : 34.08 ± 27.93 µg N.g -1 de 
sol sec.mois-1), sans être significativement différentes des trois autres matériaux. Les valeurs de 
minéralisation plus faibles sont de nouveau observées en septembre. De manière générale, la 
minéralisation nette de l’azote est plus importante en été qu’en hiver pour les deux années et 
particulièrement pour l’année 2 (Figure 5.7).  
Les valeurs mesurées au sein des deux prairies de référence ne sont pas significativement différentes de 
celles mesurées au sein du dispositif expérimental. Cependant, la comparaison de la minéralisation nette 
de l’azote entre les trois références tend à montrer que les valeurs sont supérieures dans les sols de PR1 
en comparaison aux valeurs de PR17. 
Les taux de minéralisation potentielle aérobie et anaérobie présentent les mêmes tendances : des taux de 
minéralisation plus faibles au sein du matériau H (e.g. en hiver_année 1 les valeurs sont comprises en 
0.03 ± 0.01 % Ntot.g-1 de sol sec.j-1 pour H et 0.13 ± 0.06 % Ntot.g-1 de sol sec.j-1  pour ACM) (Figure 
5.8a). Cette tendance est également visible dans une moindre mesure pour la minéralisation anaérobie 
(Figure 5.8b). Par exemple, les taux de minéralisation sont compris entre 0.10 ± 0.04 % Ntot.g-1 de sol 
sec.j-1 et 0.24 ± 0.07 % Ntot.g-1 de sol sec.j-1, valeurs respectivement mesurées pour H et AG durant l'été 
de l’année 2 (Figure 5.8a). Des taux de minéralisation potentielle anaérobie plus importants sont mesurés 
pour les 4 matériaux pédologiques testés, en comparaison des taux de minéralisation aérobie (Figures 
5.8). La minéralisation anaérobie produit uniquement de l’ammonium (ammonification) alors que pour 
la minéralisation potentielle en conditions aérobie, l’azote organique peut être à la fois minéralisé sous 
forme de nitrates et d’ammonium via respectivement l’ammonification et la nitrification. 
Les taux de minéralisation potentielle de l’azote en condition aérobie ou anaérobie sont comparables 
aux sols en place dans les prairies de référence. Ainsi, les taux de minéralisation des sols en place dans 
les prairies de référence sont compris entre 0.09 ± 0.03 et 0.35 ± 0.39 % Ntot.g-1 de sol sec.j-1 en 
conditions aérobies (respectivement pour PR1_B en hiver_année1 et PR17 en hiver_année 2) et 0.08 ± 
0.03 et 0.37 % Ntot.g-1 de sol sec.j-1 en conditions anaérobies (respectivement pour PR17 en hiver_année2 
et PR1_B en été_année 2) (Figures 5.8). 
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Le matériau pédologique AGH se distingue des matériaux AG et ACM, AGH présentant des valeurs de 
COD et d’humidité (Figure 5.10) ainsi que de dénitrification réelle plus élevées. L’axe 2, qui explique 
19.11 % de l’inertie est directement corrélé au potentiel d’oxydo-réduction (Redox ; Figure 5.10). Cet 
axe semble distinguer les trois matériaux selon de potentiel d’oxydo-réduction avec des valeurs 
mesurées plus élevées dans les matériaux AG et AGH des valeurs plus faibles observées dans ACM, 
différence particulièrement visible en saison hivernale des deux années (Figure 5.4b)  
4. Discussion 
L’objectif de cette étude est de mesurer le processus de dénitrification dans les différents matériaux 
pédologiques de recouvrement de la tourbe (i.e. matériaux pédologiques ACM, AG et AGH) ainsi que 
dans la modalité « tourbe non recouverte » (i.e. matériau pédologique H) suite au comblement de la 
ballastière du dispositif expérimental mise en place sur l’exploitation CBN à Yville-sur-Seine. 
Dans un premier temps, la dénitrification a été appréhendée par des mesures de dénitrification réelle
afin de s’assurer que ce processus était bien conservé suite au comblement et à l’apport des matériaux 
pédologiques sur le dispositif expérimental 1. Dans la littérature, la dénitrification est souvent exprimée 
sous forme de flux, c’est-à-dire en quantité d’azote d’oxyde nitreux dégagé sur une surface donnée par
unité de temps (en mg.N-N2O.m-2.h-1). Dans notre étude, aux vues de l’impact de l’apport par voie 
hydraulique de la tourbe et des différences de densités apparentes observées au sein du dispositif 
expérimental (cf. Chapitre 4), la dénitrification est exprimée par gramme de sol sec. Cependant, afin de 
comparer avec les travaux menés au sein d’autres plaines alluviales européennes, les valeurs de 
dénitrification réelles mesurées au sein du dispositif expérimental 1 exprimées en flux présentent des 
valeurs variant entre 7.31 et 114.61 mg N-N2O.m-2.h-1 (toutes modalités confondues). La dénitrification 
réelle observée au sein des différentes modalités de recouvrement de la tourbe est en moyenne de 36.09 
± 14.94 mg N-N2O.m-2.h-1. Ces résultats sont en accord (voire parfois supérieurs) à l’étude menée par 
Pinay et al. (2007) au sein de 7 plaines alluviales européennes montrant des valeurs de dénitrification 
comprises entre 0 et 41.67 mg N-N2O.m-2.h-1. Dans le cadre de l’expérimentation de comblement menée 
par le GPMR, Mchergui et al. (2014) ont également étudié le processus de dénitrification après le 
comblement de la ballastière sur des sols constitués de matériaux tourbeux. Les valeurs de dénitrification 
réelles estimées durant deux années suivant le comblement et selon le même protocole que notre étude 
varient alors entre 1 et 100 mg N-N2O.m-2.h-1, valeurs semblables à celles mesurées au sein du dispositif 
expérimental 1 (situé dans le même site d’étude, cf. Chapitre 2). Les mesures de dénitrification réelles 
effectuées suite aux travaux de recréation écologique du sol sont en accord avec les valeurs 
mesurées à la fois au sein de milieux alluviaux européens mais également au sein d’une prairie 
tourbeuse locale ayant également fait l’objet de travaux de restauration écologique.  
Cependant, outre la comparaison avec des valeurs observées dans la littérature, les suivis de prairies de 
références situées à proximité du dispositif permettent de quantifier et de comparer les valeurs de 
dénitrification réelle. Avant de discuter des valeurs obtenues pour les différents matériaux pédologiques 
par rapport à celles mesurées dans les prairies de référence, la comparaison des trois références entre 
elles est également intéressante à prendre en compte. Un patron commun est observé pour la 
dénitrification potentielle en laboratoire et la dénitrification réelle sur le terrain : PR17 présente une 
production de N-N2O plus élevée, PR1_H possède les valeurs les plus faibles et PR1_B des valeurs 
intermédiaires. Les tendances inverses sont observées pour la minéralisation de l’azote avec un 
maximum observé pour PR1_B et des valeurs plus faibles pour PR17.  
Ces références sont caractérisées par une position différente au sein de la plaine alluviale mais également 
par des sols différents, deux caractéristiques intrinsèquement liées qui expliquent les différences de 
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dénitrification mais aussi de capacité de minéralisation de l’azote. Les deux sols les plus éloignées en 
termes de caractéristiques et de position au sein de la plaine sont le FLUVIOSOL colluvionné en surface 
et l’HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles carbonatées argileuses correspondant respectivement 
à PR1_H et PR17. PR1_H est caractérisé par un FLUVIOSOL colluvionné en surface et il se trouve à 
la limite des premières terrasses alluviales. Ce sol est caractérisé par les plus faibles teneurs en Corg (cf. 
Chapitre 2) expliquant les faibles teneurs en COD observées lors de ces suivis. De plus, sa texture 
sableuse et drainante influencerait les plus faibles teneurs en eau des horizons de surface et les plus 
fortes valeurs de potentiel d’oxydo-réduction retrouvées. 
PR17 est caractérisée par un HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles carbonatées argileuses et se
situe au sein de la plaine alluviale. Il est ainsi soumis aux fluctuations de la nappe et cette prairie est 
régulièrement engorgée l’hiver. Ce sol est caractérisé par les variations saisonnières les plus importantes, 
visibles au travers du potentiel d’oxydo-réduction qui est relativement faible en hiver et plus élevé en 
été. Il présente également de plus fortes teneurs en COD.  Enfin, PR1_B est caractérisé par un 
HISTOSOL recouvert de colluvions présentant des horizons histiques se situant à la limite des premières 
terrasses qui peuvent donc entraîner la présence de colluvions non carbonatés dans les horizons de 
surface. Ce sol se trouve donc en position intermédiaire entre PR1_H et PR17. Cette hétérogénéité des 
sols au sein d’une plaine alluviale est ainsi connue (Pinay et al., 2007) et son impact sur le processus de 
dénitrification également. En effet, la dénitrification varie en intensité verticalement mais aussi 
horizontalement (Barnaud et Fustec, 2007). Ce processus est plus actif dans les couches superficielles 
du sol, riches en C organique (i.e. horizons A des profils pédologiques). De plus, une étude menée en 
bordure de l’Essonne, montre une diminution rapide des teneurs en nitrates positivement liée à 
l’éloignement des berges (Trémolières et al., 2004), traduisant ainsi un processus de dénitrification 
décroissant avec l’éloignement du fleuve. La combinaison de la position au sein de la plaine alluviale et 
des caractéristiques physico-chimiques (texture et taux de Corg) sont donc les deux facteurs expliquant 
les différences de dénitrification mesurées. 
La comparaison des différents matériaux pédologiques testés doit ainsi prendre en compte cette 
différence liée à « l’hétérogénéité des sols » en place au sein de la plaine alluviale. En effet, les résultats 
de dénitrification réelle des matériaux pédologiques testés vont être semblables aux prairies de référence 
mais cette comparaison est différente selon la position et le sol de la référence. Ainsi les matériaux AGH 
et H présentent des valeurs de dénitrification réelle comparables à celles mesurées au sein du marais, 
dans la prairie PR17. Tandis que ACM et AG présentent des valeurs plus proches de PR1_H voir PR1_B, 
prairie située à l’interface entre la plaine alluviale et les premières terrasses. Les mêmes tendances sont 
observées pour l’activité enzymatique dénitrifiante, protocole mesurant la dénitrification potentielle et 
bon indicateur de l’historique récent du site (Tiedje et al., 1988). Les résultats similaires obtenus pour 
les dénitrifications réelle et potentielle sont en accord avec les travaux menés par Groffman et Tiedje 
(1989) et Hopfensperger et al. (2009). Ainsi les quatre matériaux pédologiques sont caractérisés par 
un retour rapide du processus de dénitrification, avec des valeurs comparables à celles mesurées 
au sein des prairies de référence.  
Le dernier objectif de notre étude est également de déterminer quel type de matériau pédologique permet 
d’atteindre le plus fort taux de dénitrification et quelles caractéristiques influencent les facteurs de 
contrôles de la dénitrification. AGH est le matériau pédologique qui présente la dénitrification 
potentielle la plus importante quel que soit la saison et les valeurs de dénitrification réelles les plus 
élevées. AG et ACM ont tous les deux des valeurs de dénitrifications réelles comparables au cours des 
deux années de suivis. Cependant, AG présente une dénitrification potentielle nettement plus élevée lors 
de la deuxième année de suivi. Enfin, le matériau H (tourbe non recouverte) est caractérisé, d’après les 
mesures de DEA, par une très faible capacité de dénitrification contrastant ainsi avec les résultats 
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obtenus avec les mesures in situ. Ces différences entre matériaux pédologiques sont en lien direct avec 
leurs propriétés physico-chimiques, qui peuvent influencer la production et l’émission de N2O dans les 
sols (Weitz et al., 2001 ; Uchida et al., 2014). Nos observations peuvent également s’expliquer par 
l’origine de ces sols. En effet, les matériaux pédologiques AGH et H proviennent de la découverte d’un 
HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles au sein de la plaine alluviale, sol semblable à celui décrit 
dans PR17. Le matériau pédologique ACM provient de la découverte d’une prairie située à la limite 
entre la plaine alluviale et les premières terrasses qui présentait sans doute des sols comparables à ceux 
de PR1. Enfin, le matériau AG est issu de la découverte de la même prairie que AGH. Les résultats du 
chapitre 3 montrent que l’étalement des matériaux à l’aide d’engins a eu pour conséquence une 
« pollution » par un apport de sable exogène sur les matériaux (visible par exemple pour la texture du 
matériau AG). Cette observation confirmerait les études réalisées sur les effets de la texture sur le 
processus de dénitrification (Matson et Vitousek, 1987 ; Livingston et al., 1988 ; Groffman et Tiedje, 
1989 ; Silver et al., 2000). Il a été montré que la dénitrification diminue de manière significative lorsque 
la teneur en sable augmente, à mettre en rapport avec une plus faible capacité de rétention en eau, un 
meilleur drainage et une aération du sol favorisée. La texture du sol est généralement considérée comme 
un facteur distal de la dénitrification ayant un impact sur l’humidité et donc sur l’oxygénation, qui est 
un facteur proximal (Saggar et al., 2013). Ainsi, AGH est caractérisé par une texture argileuse, à 
l’inverse des matériaux ACM et AG qui ont une teneur en sable plus importante permettant un drainage 
facilité de l’eau. Malgré une différence de texture, ACM et AG présentent tous deux des valeurs de 
dénitrification comparables à PR1_H et PR_B. Or, les mesures de DEA dans AG tendent à montrer que 
ce matériau possède une capacité de dénitrification plus importante qu’ACM, non visible sur la 
dénitrification réelle les deux premières années. Cette différence entre valeur réelle et potentielle, permet 
de discuter ce que certains auteurs comme Tiedje et al. (1989) appellent le caractère indicateur des 
conditions historiques de l’activité enzymatique dénitrifiante (DEA). Malgré cet apport exogène de sable 
modifiant les caractéristiques physico-chimiques de AG, ce matériau présente tout de même une 
dénitrification plus élevée sans doute liée aux conditions de formation au sein de la plaine alluviale 
pouvant être assimilée à un « héritage » du sol ou une « mémoire » de ces conditions biotiques et 
abiotiques historiques. 
Afin d’estimer lequel de ces matériaux pédologiques est le plus performant pour le processus de 
dénitrification, les facteurs proximaux de la dénitrification ont également été estimés. Il s’agit de la 
température du sol, de la concentration en O2 suivie par des mesures de potentiel d’oxydo-réduction et 
d’humidité, la concentration en nitrates et enfin la concentration en carbone organique dissous (Tiedje, 
1988 ; Groffman, 1991 ; de Klein et al., 2001). Les conditions optimales de dénitrification sont : une 
forte teneur en eau des sols, un pH neutre ou basique, des températures élevées, un faible taux de 
diffusion de l’oxygène et la présence de carbone labile (Saggar et al., 2013).
La température et le pH ne nous permettent pas de discuter de la performance des quatre modalités 
testées. En effet, concernant le pH, malgré une légère différence entre l’ensemble des modalités et PR17 
avec les sols de PR1, ce facteur ne permet pas de discuter de l’efficience de la dénitrification entre les 
modalités testées. Concernant la température, c’est un facteur clef régulant l’activité microbienne lors 
de la dénitrification. La dénitrification est possible entre 0°C et 75°C (Knowles, 1982), le minimum est 
surtout lié à la disponibilité en eau dans les sols, disponibilité limitée lorsque le sol est gelé. Aucune 
température négative n’a été enregistrée durant les deux saisons hivernales suivies. Malgré une 
différence de température marquée entre les saisons hivernales et estivales suivies, la dénitrification 
n’est pas particulièrement impactée et ne permet pas d’expliquer une différence de dénitrification entre 
les quatre matériaux pédologiques testés.  
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En milieu humide, soumis aux battements de la nappe alluviale, l’un des facteurs pouvant expliquer 
l’efficience de la dénitrification est l’oxygénation du sol (Knowles, 1982 ; Lloyd, 1993). Le taux de 
dénitrification augmente dans des conditions anaérobies avec des teneurs en eau plus élevées (de Klein 
and van Logtestijn, 1994 ; Ledgard et al., 1999 ; Luo et al., 2000), entraînant des conditions anoxiques 
du milieu et donc une baisse du potentiel d’oxydo-réduction. Parmi les quatre matériaux testés, il est 
ainsi possible de distinguer les matériaux AGH et H de ACM et AG. En effet, AGH et H présentent tous 
deux, une teneur en eau significativement plus élevée que AG et ACM. Cette différence peut ainsi être 
liée à la texture plus sableuse de ces deux matériaux pédologiques qui leur confère un caractère plus 
drainant. Tandis que AGH est caractérisé par une forte teneur en argile (i.e. plus de 40 % d’argile), 
caractéristique donnant une plus forte capacité à retenir l’eau et une circulation en eau ralentie par 
rapport aux autres modalités. Pinay et al. (2007) ont ainsi mesuré les plus fortes valeurs de dénitrification 
dans des sols présentant un pourcentage d’argile et de limons de 60 %, AGH présente plus de 80 % 
d’argiles et de limons. 
Contrairement à ce qui était attendu, un effet saisonnier marqué du processus de dénitrification n’a pas 
été observé dans notre étude entre la saison estivale et la saison hivernale. Dans la littérature, un effet 
saisonnier marqué est très souvent observé sur la production de N2O avec une dénitrification plus 
importante mesurée au printemps et en été (Song et al., 2012, Mchergui et al., 2014) avec un optimum 
à la fin du printemps - début de l’été (Song et al., 2013) et un minimum à la moitié de la saison estivale 
et durant l’automne. L’un des facteurs régulièrement utilisé pour expliquer ces variations saisonnières 
de la dénitrification est la concentration en nitrates des sols. Lorsque la dénitrification n’est pas 
contrainte par la température, c’est la teneur en nitrates qui contrôle dénitrification (Pfenning et 
McMahon, 1997 ; Ilies et Mavinic, 2001 ; Kjellin et al., 2007 ; Song et al., 2012). Dans notre cas, un 
effet saisonnier marqué des teneurs en nitrates a été observé au sein des quatre matériaux pédologiques 
avec des valeurs plus faibles en été, saison où la biomasse végétale est développée et acquiert sa 
ressource azotée dans le sol. La teneur en nitrates des sols est dépendante de la nitrification et de la 
minéralisation de l’azote, des plantes ou encore de l’immobilisation par les micro-organismes (Tiedje,
1988 ; Zaman et al., 2007). La saison estivale est également marquée par un niveau de la nappe alluviale 
bas, diminuant ainsi l’humidité des sols et augmentant l’activité des bactéries nitrifiantes (Groffman et 
al., 2002), communautés aérobies strictes. Cet effet saisonnier a également été observé lors des suivis 
de minéralisation nette de l’azote, avec une minéralisation plus importante en été. Gift et al. (2010) ont 
montré que, suite à la restauration d’un site, la teneur en nitrates des sols peut être un facteur limitant de 
la dénitrification. La combinaison des suivis de minéralisation de l’azote et de dénitrification nous 
renseigne donc sur la capacité de nos sols recréés à fournir de l’azote minéral (i.e. des nitrates) à la fois 
pour la nutrition azotée des espèces végétales ainsi que pour les micro-organismes dénitrifiants.  
Les analyses réalisées tendent à montrer que le facteur prépondérant dans notre cas d’étude est le 
carbone organique dissous (COD). Les bactéries dénitrifiantes hétérotrophes requièrent du carbone 
disponible afin de réduire les nitrates (Bufors and Bremner, 1975 ; Delwiche, 1981). Il a été estimé que 
5 mol de glucose, soit 30 mol de C, sont nécessaires pour la dénitrification de 24 mol de NO3- (Saggar 
et al., 2013). Cette tendance a également été mise en évidence par Tiedje (1988) mais aussi Wieier et al 
(1993). Ces auteurs suggèrent que dans des milieux fertiles, les nitrates contrôlent le rapport de 
dénitrification N2O : N2, tandis que le C organique labile va contrôler le taux de dénitrification. Ce 
résultat permet clairement d’expliquer la performance en termes de dénitrification de deux matériaux 
pédologiques testés à savoir la modalité de recouvrement de la tourbe par AGH et la modalité de tourbe 
non recouverte H. Ces deux matériaux pédologiques présentent des teneurs en DOC les plus élevées 
ainsi que des teneurs en eau également plus élevées.  Le mélange de la couche superficielle et de la 
couche sous-jacente entraîne des changements des conditions environnementales du sol et de la 
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disponibilité en substrats pour les organismes (Attard et al., 2011). Le matériau pédologique AGH 
correspond au mélange des couches superficielles (i.e. horizons A et G) avec la couche sous-jacente (i.e. 
l’horizon H). Cet apport de carbone peut entraîner « en cascade toute une série de propriétés », c’est-à-
dire l’augmentation de la quantité de carbone soluble (i.e. l’augmentation des teneurs en COD), 
l’accroissement de la biomasse microbienne hétérotrophe du sol et ainsi une augmentation de la 
respiration, une augmentation des communautés fonctionnelles nitrifiantes mais aussi dénitrifiantes, 
entraînant une augmentation de la transformation microbiennes de l’azote telle que la minéralisation, de 
la nitrification mais aussi de la production de N2O, la dénitrification (Attard et al., 2011). Cette cascade 
est partiellement observée lors de nos suivis. En effet, AGH présente bien des teneurs élevées en COD 
(en comparaison à AG et ACM), un accroissement des biomasses microbiennes a également été retrouvé
(données non présentées) ayant un impact direct sur la respiration du sol (résultat présenté dans le 
chapitre précèdent, cf. Chapitre 4), la minéralisation nette de l’azote est également plus élevée pour le 
matériau AGH que pour AG et donc une augmentation de la production de N2O par dénitrification. 
L’ensemble de ces suivis nous permet donc de conclure que le matériau AGH permet d’atteindre le 
plus fort taux de dénitrification. 
L’ensemble des suivis nous ont également amenés à nous interroger sur l’impact du comblement et de 
la mise en place des matériaux pédologiques, déjà estimé dans le chapitre précédent sur le stockage du 
C organique et la minéralisation du C, sur la dénitrification et ses facteurs de contrôle. Cet impact est 
visible lors de la première année de suivi et particulièrement lors de la première saison hivernale. Cette 
saison est tout d’abord marquée par les teneurs en eau des horizons superficiels les plus fortes, mesurées 
au sein du dispositif en Janvier de l’année 1, c’est-à-dire directement après la fin du comblement. Ceci 
a un impact direct sur l’oxygénation du sol et particulièrement le potentiel d’oxydo-réduction également 
plus faible durant l’hiver 1 et sur la dénitrification réelle (Yang et al., 2016). Cet impact est 
particulièrement visible sur le matériau pédologique H qui va présenter de fortes teneurs en eau, un 
potentiel d’oxydo-réduction négatif, des teneurs en C organique dissous également très élevées en 
janvier février et mars de l’année 1 ainsi que des fortes teneurs en azote minéral (i.e. minéralisation de 
l’azote organique) et une minéralisation nette de l’azote négative (i.e. immobilisation par les micro-
organismes et/ou dénitrification). Cette variabilité est le résultat direct de la mise à nue de la tourbe et 
de son apport par voie hydraulique au sein du dispositif expérimental. Cet effet du comblement visible 
dans les mesures de suivis in situ n’est pas observé dans les mesures de capacité potentielle de
dénitrification et de minéralisation de l’azote. Associées aux différences observées entre les mesures de 
dénitrification réelle et potentielle pour les matériaux AG et H, ces différences montrent l’importance 
et la complémentarité des suivis in situ et ex situ lors de travaux de restauration écologique menés 
sur le sol. 
5. Conclusion 
L’objectif de cette étude était de mesurer, durant les deux années suivant le comblement, le processus 
de dénitrification dans les différents sols recréés. Cet objectif nous a amené successivement à se poser 
trois questions. La première s’intéressait donc à l’incidence du protocole de comblement sur la 
conservation du processus de dénitrification. Les valeurs de production de N2O estimées sont 
comparables dès la première année aux valeurs de dénitrification habituellement identifiées dans les 
prairies de milieux alluviaux : la première hypothèse est donc validée. La comparaison avec des 
prairies humides locales non impactées par l’exploitation des sédiments alluvionnaires permet de 
répondre à la deuxième question. L’hypothèse formulée était qu’en raison du protocole de découverte, 
de mélange des horizons et d’étalement des matériaux pédologiques, des valeurs de dénitrification plus 
faibles seraient estimées. Cette comparaison avec les prairies de référence nous permet de réfuter la 
deuxième hypothèse puisque des productions de N2O comparables aux prairies de référence ont été 
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estimées très rapidement. Ces suivis et ces comparaisons avec des prairies de la plaine alluviale a permis 
également d’estimer les différences d’efficience de ce processus selon les types de sol mais aussi selon 
la position au sein de la plaine alluviale. Ce point semble important à prendre en compte lors de projet 
de restauration écologique de milieux et particulièrement de recréation complète du compartiment sol, 
le choix de l’écosystème de référence étant une étape clef dans l’évaluation du succès. 
Enfin, le dispositif expérimental permettant de tester quatre types de matériaux pédologiques, cette étude 
s’est intéressée à identifier lequel permettait d’atteindre le plus fort taux de dénitrification. L’hypothèse 
avancée était que le matériau AGH présenterait les valeurs de dénitrification les plus fortes, compte tenu 
de ses caractéristiques texturales et sa teneur en Corg : la troisième hypothèse est ainsi validée. 
Outre la fonction de dénitrification étudiée dans ce chapitre, ces suivis soulèvent également des 
questionnements sur les teneurs en nitrates du sol, première ressource azotée pour les plantes, la 
recréation écologique des prairies ayant une vocation agricole. 
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Transition vers les chapitres 6 et 7 
 
La partie 1 de cette étude a permis de montrer que l’utilisation des matériaux pédologiques locaux 
permet de conserver deux fonctions typiques et emblématiques des prairies humides, le stockage du 
carbone et le processus de dénitrification. L’efficience de ces fonctions conservées est dépendante des 
matériaux pédologiques testés.  
Après s’être intéressé à ces deux fonctions pédologiques, nous allons nous intéresser à l’étude de la 
dynamique de recolonisation des sols recréés par les communautés végétales. Ce point est une étape 
incontournable lors de l’évaluation de la recréation écologique d’une prairie humide à vocation agricole. 
L’objectif de cette partie 2 est de décrire les premiers stades de dynamique de colonisation de la 
végétation et d’identifier si le cortège obtenu présente rapidement une similitude avec des prairies à 
usage agricole.  
Pour répondre à cet objectif, nous avons cherché à savoir : 
1. Comment le choix de matériaux pédologiques utilisés pour recréer des sols (filtre abiotique) 
influence la colonisation spontanée des cortèges floristiques, leur dynamique et donc le fait de 
retrouver des communautés prairiales comparables aux références ? 
 
2. Comment la mise en place d’une gestion précoce par semis et fauche (filtres biotique et 
abiotique) peut orienter la mise en place du cortège floristique et influencer sa dynamique ? 
 
 La première question est traitée sur le dispositif expérimental 1, à l’aide de placettes permanentes 
installées sur les quatre types de matériaux pédologiques et suivies durant deux années consécutives. 
Elle fera l’objet du chapitre 6 
La seconde question est traitée sur un second dispositif expérimental sur lequel nous avons eu 
l’opportunité de tester l’effet de deux types de matériaux utilisés sur le dispositif 1, combiné à une 
gestion associant semis et fauche. Là encore un ensemble de placettes permanentes a été suivi pendant 
deux années consécutives pour suivre la mise en place de la végétation et sa qualité.  Elle fera l’objet du 
chapitre 7.  
 
	
	 	
 
	
Chapitre 6 
Effet de différents matériaux 
pédologiques testés pour la recréation 
de profils pédologiques sur la 
colonisation des espèces végétales et 
leur dynamique 
	 	
 
	
  
 
	 153	
Effet de différents matériaux pédologiques testés 
pour la récréation de profils pédologiques sur la 
colonisation des espèces végétales et leur dynamique 
 
1. Introduction  
Quel que soit le milieu considéré, l’assemblage d’espèces en communauté n’est pas une organisation 
figée. Les changements de composition spécifique qui s’opèrent au cours du temps au sein d’un milieu, 
que ce soit chez les animaux, les plantes ou les microorganismes, illustrent un processus largement décrit 
dans la littérature et appelé processus successionnel (Clements, 1916). Les mécanismes associés aux 
successions ont fait et font encore l’objet de nombreuses études (Gleason, 1926 ; Grime et Curtis, 1976 ; 
Tilman, 1985 ; Coiffait-Gombault, 2011 ; Dujardin, 2011). Les premières études, essentiellement 
descriptives, ont rapidement débouché sur la nécessité de rechercher les facteurs de contrôle expliquant 
les trajectoires dynamiques observées. De fait un certain nombre de concepts ont émergé illustrant les 
mécanismes d’interactions entre organismes (positifs / négatifs / neutres), de stratégies d’adaptations 
(e.g. stratégies végétales : stress, rudérales, compétitives (Grime, 1977)), pouvant être rassemblés sous 
la notion de théorie des filtres (Grime, 1998 ; Lortie, 2004). 
Malgré une littérature assez exhaustive sur les suivis de dynamique de végétation dans le cadre de 
restauration écologique de milieux, peu d’études se sont intéressées à la recréation de profil de sol dans 
son intégralité et à ses conséquences sur la mise en place des communautés de plantes. Dans le cadre 
extrême de la recréation d’un milieu entièrement détruit (y compris la recréation du sol), la succession 
végétale peut être qualifiée de secondaire (Lepart et Escarré, 1983). Dans le cadre de projet de 
restauration écologique et plus particulièrement dans le cas où les milieux sont recréés en utilisant des 
matériaux pédologiques, la présence d’une banque de semences associée au sol est généralement 
considérée comme un facteur de première importance dans l’initiation de la dynamique des 
communautés végétales (Bakker et al., 1996 ; Stöcklin et Fischer, 1999 ; Bischoff, 2002) et dans le cadre 
de restauration de prairies (Bakker et al., 1996 ; Strykstra et al., 1998). En effet, les graines présentes 
dans une banque de semences, permettent aux espèces de persister lors de conditions défavorables 
(Bakker et al., 1996) et illustrant des conditions écologiques passées, et constituent un pool d’espèces 
susceptibles de germer dès que les conditions deviennent favorables (Bekker et al., 1997 ; 2000). Lors 
de cette phase de colonisation, aucun processus de compétition ne contraint les espèces : le sol étant 
recréé et nu, aucune ressource limitante n’est identifiée, contrairement à une succession primaire, où les 
stades pionniers sont souvent caractérisés par une ressource limitante, les nutriments (Gray, 1993). 
Rapidement, les communautés vont être influencées par les interactions entre espèces (Peet, 1992), et 
particulièrement la compétition. La compétition correspond à une interaction qualifiée de négative pour 
au moins l’une des espèces impliquées dans cette relation. Les espèces vont ainsi être en compétition 
vis-à-vis d’une ressource, ressource qui va être limitée en termes de quantité et / ou de qualité. Ainsi les 
espèces peuvent être en compétition pour l’eau, la lumière (Hautier et al., 2009), les nutriments et 
particulièrement l’azote et le phosphore (Casper et Jackson, 1997), l’espace (Wilson et al., 2007) ou 
encore les pollinisateurs (Naeem et al., 1999 ; Brooker et al., 2008). 	
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À l’échelle du fonctionnement d’un écosystème, les plantes sont donc de bons indicateurs car 
intégratrices de l’expression d’un ensemble de facteurs écologiques locaux. Elles sont de fait souvent 
utilisées pour évaluer les perturbations environnementales (Diekmann, 2003) mais également pour 
évaluer le succès de projet de restauration écologique.  Ces évaluations peuvent être illustrées par les 
études menées dans le cadre du suivi de déprise agricole (i.e. abandon de culture) à laquelle sont parfois 
associés des projets de restauration de milieu. Ces suivis permettent de comprendre les mécanismes de 
structuration des communautés végétales se mettant en place suite à l’arrêt des contraintes ou 
perturbations (Joyce, 2014). Dans les cas d’une dégradation plus importante (e.g. surexploitation du 
milieu ou par activité industrielle), certaines études se sont intéressées suite à un étrépage (Aerts et al., 
1995 ; Verhanger et al., 2001) ou un transfert de sol (Manchester et al., 1999 ; Vécrin et Muller, 2003 ;
Bulot et al., 2014) aux mécanismes de recolonisation des communautés végétales. 
L’étude réalisée ici propose de comparer l’effet de différents matériaux pédologiques, provenant d’une 
prairie humide de plaine alluviale et utilisés pour recréer des HISTOSOLS recouverts, sur l’arrivée, la 
structuration et la dynamique des communautés végétales. La caractérisation préalable des matériaux 
pédologiques montre que les sols recréés présentent des caractéristiques variables, liées à leur sol 
d’origine, à leur position au sein de la plaine alluviale mais aussi au protocole de découverte et 
d’étalement lors du comblement de la ballastière.  
D’un point de vue appliqué, nous recherchons quel matériau pédologique permet de retrouver, le plus 
rapidement possible, une communauté végétale aux qualités fourragères se rapprochant de celles 
identifiées au sein de prairies de référence. 
Pour répondre à ces objectifs, trois hypothèses sont testées : 
1. le recouvrement de la tourbe par des matériaux issus des premiers horizons organiques de 
prairies décapées et renfermant une banque de semences initiale devraient influencer la mise en 
place de la végétation (composition spécifique et structuration des communautés végétales)
alors que la pluie de graine ne devrait pas jouer un rôle prépondérant dans cette mise en place. 
2. Le sol reconstitué se rapprochant le plus, d’un point de vue physico-chimique, du sol en place 
initialement devrait présenter des communautés végétales plus rapidement comparables à celles 
des prairies de références.  
3. Les sols initialement en place et utilisés pour la recréation des sols vont produire rapidement 
une quantité de biomasses comparable à celles des prairies de référence sans atteindre la qualité 
visée. 
 
2. Matériel et Méthodes 
2.1. Rôle des sources de graines dans la mise en place de la végétation 
• Caractérisation de la banque de graines 
Une fois le comblement de la ballastière terminé et les matériaux pédologiques étalés sur le dispositif
expérimental, 10 échantillons de sol ont été prélevés au sein des zones homogènes de chaque bloc, 
identifiées lors de la caractérisation du site (cf. Chapitre 3). Un échantillon correspond à une carotte de 
sol de 7 cm par 10 cm prélevée à l’aide d’un tube PVC, soit un volume de 385 cm3. Au total 80 carottes 
ont été prélevées (4 matériaux pédologiques x 2 niveaux topographiques x 10 réplicats) sur l’ensemble 
du dispositif expérimental 1. Les carottes sont ensuite triées manuellement afin d’en extraire tous les 
fragments végétatifs présents. L’échantillon est ensuite étalé sur 2 cm d’épaisseur sur des barquettes 
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contenant une première couche de 4 cm de vermiculite. L’ensemble des barquettes est placé sous serre 
du mois d’avril au mois de novembre. Les germinations sont notées toutes les semaines et identifiées à 
l’espèce. Les données obtenues sont donc quantitatives (nombre de graines germées) et qualitatives (liste 
des espèces ayant germées).  
Sur la base du même protocole de prélèvements et de préparation, une caractérisation de la banque de 
graines de 7 parcelles de référence a été effectuée. Quarante barquettes ont ainsi été placées sous serre 
et suivies (5 réplicats x 2 par zone x 7 parcelles).  
• Quantification de la pluie de graines 
Le flux de graines amenées par la pluie de graines a été quantifié à l’aide de plaques de PVC collantes 
(Wagner, 1965). Vingt-quatre plaques de 15 cm de côté (225 cm2) enduites de graisses ont été disposées 
verticalement à 1,50 m du sol à différents endroits du site et orientés selon les quatre points cardinaux : 
6 plaques vers le Nord 6 vers l’Ouest, 6 vers le Sud et 6 vers l’Est), complétées de 9 plaques disposées 
horizontalement sur le sol. Les plaques ont été récupérées et remplacées toutes les trois semaines de mi-
mai à fin septembre. Les graines récoltées ont été quantifiées et identifiées à l’aide d’une collection de 
graines de référence et de la bibliographie. 
2.2. Suivi de la colonisation par les espèces végétales des sols recréés 
 
La dynamique de colonisation des sols recréés par les espèces végétales a été suivie au sein de chaque 
bloc du dispositif expérimental au moyen de placettes permanentes réparties spatialement. Ces placettes 
ont été disposées au sein des zones homogènes en termes de caractéristiques pédologiques présentées 
dans le Chapitre 3.  Pour chaque modalité de sol, 24 quadrats de 1 m2 (1m x 1m) ont fait l’objet d’un 
relevé exhaustif des espèces végétales en présence / absence, soit au total de 192 quadrats (24 quadrats 
x 4 matériaux pédologiques x 2 zones topographiques) (Figure 6.1a et 6.1b), à raison de 2 passages par 
année pendant 2 ans.  
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L’indice d’équitabilité de Piélou mesure la répartition des individus au sein des espèces. Cet indice varie 
entre 0 (dominance d’une espèce) et 1 (équirépartition des individus) : 
JN = \N\N]^_ 
avec H’max : valeur maximale de H’, égale à ln S. 
L’indice de similarité de Sorensen a été calculé à l’échelle de chaque bloc (intra-bloc) afin d’estimer 
l’homogénéité des cortèges entre les placettes permanentes pour un même sol testé. Le même indice a 
été calculé pour établir la similarité des cortèges entre les deux années de suivis. Cet indice de similarité 
a également été calculé afin de comparer les cortèges recréés à ceux des prairies de référence. Cet indice 
est exprimé en pourcentage avec une valeur de 0 % indiquant que les deux cortèges n’ont pas d’espèces 
communes et une valeur de 100 % indiquant que les deux cortèges sont composés des mêmes espèces : 
` = 	 2aLW + 	L8 	x	100 
avec  c : le nombre d’espèces communes aux cortèges 1 et 2 
        S1 : la richesse spécifique du cortège 1 
        S2 : la richesse spécifique du cortège 2 
• Description écologique des communautés végétales mises en place 
Les communautés végétales mises en place sont décrites selon leurs préférences écologiques à partir des 
indices moyens d’Ellenberg (Ellenberg et al., 1992). Les indices pris en compte sont l’humidité mais 
également leur préférence vis-à-vis des teneurs en azote. Ces indices sont bornés entre 0 et 10. Pour 
l’humidité, les espèces présentant une valeur de 0 sont caractérisées comme indifférentes à l’humidité 
du sol tandis que les espèces présentant un indice de 10 sont des espèces caractérisées comme 
hygrophiles. Pour l’azote, une espèce ayant un indice de 0 ne dépend pas des teneurs en azote des sols 
contrairement à une espèce dont l’indice est 10 qui est qualifiée d’espèce nitrophile.  
Les indices moyens d’Ellenberg ont été calculés à l’échelle de chaque bloc. Pour chaque espèce 
identifiée dans chaque bloc, la valeur de l’indice d’Ellenberg correspondant (humidité et azote) a été 
multiplié par l’occurrence relative de l’espèce : 
bYcbad	]SedY	cNfRRdYgdhT = 	 QM 	_	bYcbad	c′fRRdYgdhT 	Z  
avec : 
pi : occurrence d’une espèce i 
N : l’occurrence cumulée de l’ensemble des espèces 
Une valeur moyenne de l’indice d’Ellenberg du cortège floristique ont donc été calculé à chaque bloc 
suivi ainsi qu’aux cortèges floristiques des prairies de références.  
À chaque relevé de végétation, le pourcentage de recouvrement est estimé et les hauteurs moyenne et 
maximale de la végétation sont mesurées.  
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Ces relevés de végétation ont été effectués deux fois par an, une fois au début de la saison végétative 
c’est-à-dire courant juin et une fois au pic de croissance de la végétation c’est-à-dire fin aout, début 
septembre. Ce double passage permet d’identifier l’ensemble des espèces ayant colonisé le site. 
Sur la base du même protocole de relevé, 7 prairies humides de référence ont également été caractérisées. 
Vingt-quatre quadrats permanents de 1 m2 ont été disposés sur chaque parcelle en identifiant des zones 
topographiques haute et basse, soit au total 164 quadarts (7 parcelles x 12 quadrats x 2 zones 
topographiques).  
2.3. Estimation des biomasses des communautés végétales  
La production de biomasse végétale a été mesurée durant deux années de suite par des prélèvements 
réalisés chaque année à la fin du mois d’août, c’est-à-dire au pic de production de la végétation. Les 
biomasses ont été prélevées sur 4 quadrats de 0,25 m2 (0,5 m x 0,5 m), au sein des 8 blocs à proximité 
des quadrats de suivi de végétation. La biomasse récoltée est ensuite séchée en étuve à 35°C maximum 
pendant 7 jours puis pesées.  
Des analyses de valeurs fourragères ont également été effectuées par un laboratoire indépendant 
(Laboratoire de Rouen (Alpha groupe)). Les teneurs en cendres, en fibres totales, en matière azotée 
totale et en glucides assimilables ont été estimées. 
De manière similaire aux indices d’Ellenberg précédemment décrits, un indice moyen de valeur 
fourragère a été calculé pour chaque bloc. Pour cela, une valeur fourragère, issue de la base de données 
e-FLORA-syst (Plantureux et al., 2010), a été attribuée à chaque espèce présente au sein des blocs puis 
multipliée par son occurrence relative. Les valeurs fourragères moyennes (bornées entre 0 et 10) ont 
ainsi pu être estimée pour chaque bloc en sommant les valeurs individuelles calculées. : 
bYcbad	]SedY	jSkhh^Td = 	 QM 	_	bYcbad	jSkhh^Td	d − jlmno − pepq 	Z  
avec : 
pi : occurrence d’une espèce i 
N : l’occurrence cumulée de l’ensemble des espèces 
Le même indice de valeur fourragère ainsi que l’ensemble des suivis de la valeur fourragère ont été 
calculés pour les deux prairies de référence PR1 (avec une distinction entre PR_B et PR1_H) et PR17.  
2.4. Analyses statistiques 
Afin de rechercher l’effet des différents matériaux pédologiques mais aussi des zones topographiques 
sur les différents indices de diversités calculés, des tests de comparaison de moyennes ont été effectués. 
La normalité (test de Shapiro-Wilk) et l’homoscédasticité des données n’étant pas obtenues, des 
analyses non paramétriques ont été réalisées sur l’ensemble des données. Des tests de rang de Kruskal-
Wallis suivi d’un post-hoc ont été réalisés. Une PERMANOVA (permutations : n = 999) a été réalisée 
sur l’ensemble du jeu de données afin de tester statistiquement l’effet des facteurs matériaux 
pédologiques, année de suivi et topographique sur le cortège floristique (McArdle et Anderson, 2001).  
Afin de visualiser l’homogénéité des quadrats étudiés, de connaitre la richesse spécifique à l’échelle du 
bloc et à l’échelle du quadrat et d’illustrer les changements entre les deux années de suivis, des courbes 
d’accumulation (Gotelli et Colwell, 2001 ; Dengler, 2009) ont été réalisées à l’aide du package Vegan.  
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Des analyses factorielles des correspondances (AFC) ont été réalisées à l’aide du package ADE-4 (Dray 
et Dufour, 2007) pour identifier les facteurs jouant un rôle notable dans la colonisation des sols par la 
végétation. Les espèces présentes sur moins de 5% des relevés, c’est-à-dire présentes sur un seul quadrat, 
n’ont pas été prises en compte dans l’AFC, analyse sensible aux espèces rares. Pour l’ensemble de ces 
analyses statistiques, les différentes modalités testées au sein du dispositif expérimental seront 
statistiquement comparées aux prairies de référence. Seule PR1 présente un sol différent selon le niveau 
topographique (PR1_B correspondant à l’HISTOSOL recouvert et PR1_H correspondant au 
FLUVIOSOL colluvionné en surface), ces deux zones seront traitées séparément. L’ensemble des 
analyses statistiques a été réalisée avec un seuil alpha= 0.05, à l’aide du logiciel R (version 3.2.3, R Core 
Team, 2013).
Les cortèges de chaque modalité de sol recréée des deux années de suivis ont été rentrés dans le logiciel 
TABLEFIT (Hill, 2015) afin de déterminer à partir de la classification EUNIS (Louvel et Gaudillat., 
2013) quel type d’habitat se met en place suite au comblement de la ballastière. La composition (liste 
des espèces) ainsi que l’abondance de chaque espèce ont été utilisées comme paramètres. 
3. Résultats 
3.1. Rôle des sources de graines dans la mise en place de la végétation 
• Caractérisation de la banque de graines des matériaux pédologiques 
Le nombre de plantules le plus faible est obtenu sur la modalité H zone haute avec un total de 28 
germinations (soit une densité moyenne de 99.99 ± 119.98 germinations.m-2). Le nombre le plus élevé 
correspond à la modalité AG zone basse avec 1 077 germinations identifiées, soit une densité de 3 845.97 
± 1 704.22 germinations.m-2. Pour les autres modalités, les résultats varient entre 78 et 533 germinations
(Tableau 6.1). Un effet significatif du type de matériau pédologique est mis en évidence sur les quantités 
de graines ayant germé (test de Kruskal-Wallis, X2= 133.61, p < 2.2e-16). Le matériau AG présente les 
densités de germinations les plus élevées tandis que H présente les densités les plus faibles. Aucune 
différence significative entre les zones topographiques basse et haute de chaque matériau testé n’est 
observée sur les densités de germinations.  
Les matériaux pédologiques AG et ACM prélevés respectivement en zones topographiques basse et
haute présentent les richesses spécifiques les plus élevées avec 23 espèces identifiées.  La modalité H 
en zone haute présente la richesse spécifique la plus faible (12 espèces). Les autres modalités affichent 
une richesse totale variant entre 16 et 19 espèces, selon la zone topographique (Tableau 6.1). 
La diversité floristique (Shannon) des prélèvements varie entre 0.57 ± 0.64 et 1.68 ± 0.25, valeurs 
obtenues respectivement pour les modalités H en zone basse et AGH en zone basse (Tableau 6.1). 
L’indice de diversité de Simpson varie entre 0.31 ± 0.19 (AG en zone basse) et 0.76 ± 0.10 (AGH en 
zone haute). 
Un effet des matériaux pédologiques et de la topographie sont mis en évidence pour les indices de
Shannon et de diversité de Simpson (indice de Shannon : test de Kruskal-Wallis, X2= 111.85,  p=1.47e-
5, indice de diversité de Simpson : test de Kruskal-Wallis, X2= 121.15 , p=3.43e-5). Les différences 
significatives observées entre les différentes modalités testées sont variables selon l’indice de diversité 
pris en compte. L’indice de Shannon est significativement plus élevé au sein des modalités ACM_ZH, 
AGH_ZB et H_ZB, tandis que des valeurs plus élevées de l’indice de diversité de Simpson sont 
conservées pour les modalité AGH_ZB et H_ZB. 
L’indice d’équitabilité de Piélou (Eveness) varie entre 0.37 ± 0.17 et 0.90 ± 0.12, respectivement pour 
AG en position basse et AGH zone basse montrant un effet matériau (test de Kruskal-Wallis, X2= 33.26, 
p = 9.35e-6). Les résultats obtenus sont significativement plus hétérogènes dans les prélèvements de AG 
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zone basse. Ce résultat peut s’expliquer par le pourcentage d’occurrences de Persicaria maculosa qui 
représente 82.92 % des 1 077 plantules dénombrées dans cette modalité (Tableau 6.2). 	
Tableau 6.1 : Caractérisation de la banque de graines de chaque modalité de sol testée au sein du dispositif 
expérimental (matériaux pédologique x zone topographique). Les lettres différentes indiquent des différences 
statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique). L’équitabilité de 
H_ZH n’a pu être calculé en raison de l’absence d’expression d’espèces sur plusieurs prélèvements 
  
  
Nbre de 
plantules 
identifées 
Densité de 
germinations  
(au m2) 
Richesse 
spécifique 
Indice de 
Shannon  
Indice de 
Simpson 
Équitabilité 
ACM 
Zone basse 328 1 171.29 ± 819.65 bc 17 0.95 ± 0.27 c 0.69 ± 0.11 ab 0.67 ± 0.14 b  
Zone haute 112 399.95 ± 273.41 c 23 1.40 ± 0.39 a 0.33 ± 0.35 cde 0.88 ± 0.13 ab 
AG 
Zone basse 1077 3 845.97 ± 1 704.22 
a 23 0.68 ± 0.38 
c 0.31 ± 0.19 e 0.37 ± 0.17 c 
Zone haute 533 1 903.34 ± 1 456.40 
ab 17 1.03 ± 0.35 
bc 0.56 ± 0.11 cd 0.73 ± 0.14 ab 
AGH 
Zone basse 167 596.36 ± 164.12 
c 19 1.68 ± 0.25 
a 0.76 ± 0.10 a 0.86 ± 0.10 ab 
Zone haute 74 264.25 ± 273.62 
cd 17 0.96 ± 0.67 
bc 0.61 ± 0.27 bc 0.91 ± 0.07 a 
H 
Zone basse 78 278.54 ± 119.98 
d 16 1.34 ± 0.29 
ab 0.49 ± 0.13 de 0.90 ± 0.12 a 
Zone haute 28 99.99 ± 119.98 
d 12 0.57 ± 0.64 
c 0.69 ± 0.12 ab - 
	
Le pourcentage cumulé des occurrences des trois espèces les plus abondantes au sein de chaque modalité 
de sol varie entre 46,44% et 94,43 % (Tableau 6.2). Les espèces qui s’expriment majoritairement dans 
ces banques de graines sont des espèces soit caractéristiques de milieux ouverts et pionniers (Persicaria 
maculosa, Joncus bufonius, Chenopodium album) soit de milieux typiquement prairiaux (Holcus 
lanatus, Agrostis stolonifera, Juncus articulatus) et sont comparables entre les zones topographiques 
hautes et basses à l’exception de la modalité H. Sur cette modalité, les espèces dominantes sont Agrostis 
stolonifera, Humulus lupulus et Lycopus europaeus pour les prélèvements bas et Lycopus europaeus, 
Juncus bufonius et Veronica anagallis-aquatica sur les prélèvements hauts (Tableau 6.2). 
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Tableau 6.3 : Densité de germinations et richesse spécifique mesurées au sein des 7 prairies de référence 
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
La banque de graines de PR1_B est dominée par la germination de Ranunculus repens (17.78 %), 
Lycopus europeaus (15.56 %), Chenopodium album (11.11 %) et Juncus articulatus (8.15 %). 
Concernant PR1_H, les espèces présentant les pourcentages de germinations les plus élevés sont Holcus 
lanatus (23.47 %), Chenopodium album (20.41 %), Lycopus europeaus (13.27 %) et Agrostis stolonifera 
(11.22 %).  Les espèces identifiées dans la banque de graines de PR1 ont également été identifiées dans 
la banque de graines des matériaux pédologiques testés au sein du dispositif expérimental à l’exception 
de H. De plus, les espèces ayant les plus fortes densités de germinations au sein de la banque de graine 
de PR1 et des matériaux ACM, AG et AGH sont similaires, à l’exception de R. repens (Tableau 6.3). 
• Estimation de la pluie de graines 
132 plaques ont été disposées entre la mi-mai et fin septembre. 1 300 graines ont été récoltées 
appartenant à 29 espèces. Deux périodes ont été identifiées à partir des résultats obtenus de la pluie de 
graines. La période mi-mai à mi-juillet, correspondant à la moitié des suivis et à la période avant le « pic 
de floraison des espèces », permet d’identifier 11.54 % des graines totales ayant été captées. Les 88.46 
% restant sont captées entre mi-juillet et septembre. Parmi les espèces identifiées sur les plaques posées 
au sol avant mi-juillet, Persicaria maculosa a été dénombrée 27 fois et Ranunculus acris et R. repens 
identifiées 9 fois. Sur les plaques situées en hauteur, les espèces identifiées sont Juncus articulatus, 
Dactylis glomerata, Holcus lanatus, Arrhenatherum elatius et Taraxacum sp. Cette dernière présente 
dans la pluie de graines n’a pas été retrouvée dans la banque de graines (au contraire des 6 autres). Après 
mi-juillet, trois espèces sont particulièrement abondantes à savoir Epilobium sp (463 graines ont été 
dénombrées soit 35.62 % d’occurrence relative), Dactylis glomerata (18.46 % d’occurrence relative) et 
enfin Pulicaria dysenterica (15.23 % d’occurrence relative). La floraison et la dissémination de graines 
de ces espèces débutent courant juillet ce qui explique l’augmentation de leur abondance dans la pluie 
de graines.  
Sur les 29 espèces identifiées dans la pluie de graines, 15 ont également été observées dans la banque 
de graines. Les 14 autres n’ont pas été identifiées dans la banque de graines et ont toutes été identifiées 
à partir de mi-juillet. 
		
Densité	de	
germinations	
Richesse	
spécifique	
PR1_B	 135	 21	
PR1_H	 98	 18	
PR2	 38	 4	
PR8	 22	 5	
PR15	 38	 4	
PR17	 16	 3	
PR26	 30	 3	
PR27	 38	 4	
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• Colonisation des sols reconstitués par les cortèges floristiques 
Composition des cortèges : À la fin de la première année de végétation, 121 espèces ont été identifiées 
sur la totalité du dispositif expérimental. À l’échelle des blocs, la richesse floristique obtenue varie entre 
46 et 71 espèces selon les modalités testées (Tableau 6.4). La richesse maximale est obtenue sur la 
modalité AG en zone haute et la plus faible sur le bloc H en zone basse.  
À l’échelle du relevé (i.e. quadrat d’1m2), un effet significatif du matériel pédologique est mis en 
évidence sur la richesse spécifique moyenne (test de Kruskal-Wallis, X2= 98.937, p < 2.2e-16) avec des 
valeurs significativement plus forte et plus faible respectivement pour AG haut et H basse (25.38 ± 3.44 
espèces et 12.63 ± 2.30 espèces) (Tableau 6.4). Un effet de la topographie est également mesuré pour 
les matériaux pédologiques AG et H, présentant tous deux une richesse spécifique significativement 
plus importante en zone haute.  
La première année, l’indice de Shannon varie entre 2.52 ± 0.20 et 3.22 ± 0.14 (Tableau 6.4). Un effet 
significatif à la fois des matériaux testés et du niveau topographique sur cet indice est observé (Kruskal-
Wallis, X2= 98.937, p < 2.2e-16). L’indice de Shannon est significativement plus faible au sein de la 
modalité H_ZB et plus élevée au sein de la modalité ZG_ZH. Les autres modalités présentent des valeurs 
d’indice de Shannon intermédiaires et aucune différence significative entre elles.  
L’indice de diversité de Simpson présente les mêmes résultats (Kruskal-Wallis, X2= 98.937, p < 2.2 e-
16). La valeur maximale de 0.96 ± 0.01, obtenue pour AG en zone haute est significativement différente 
de la valeur minimale de H en zone basse (0.92 ± 0.02).   
L’indice d’équitabilité varie entre 0.69 ± 0.04 (H en zone basse) et 0.75 ± 0.04 (AG en zone haute). 
Aucun effet du type de matériau pédologique testé ou de la topographie n’est mis en évidence (test de 
Kruskal-Wallis, X2= 7.62, p = 0.267). Ces trois indices de diversité indiquent donc une même tendance 
c’est-à-dire une diversité maximale et une plus grande équirépartition des espèces pour la modalité AG 
en zone haute et une diversité minimale pour H en zone basse (Tableau 6.4).  
L’indice de similarité de Sorensen moyen estimé pour chaque bloc montre que les 24 quadrats présentent 
plus de 50 % de similarité entre eux (i.e. similarité intra-bloc). Les valeurs de cet indice sont comparables 
statistiquement entre les 8 modalités testées (test de Kruskal-Wallis, X2=5.11, p = 0.085). La plus faible 
similarité est observée pour le matériau pédologique ACM en zone basse (58.60 ± 10.22 %) et la plus 
forte (64.96 ± 9.16 %) pour le matériau pédologique H en zone basse (Tableau 6.4). Le calcul de cet 
indice à l’échelle des blocs (comparaison entre les quadrats) permet d’appréhender l’homogénéité des 
cortèges intra-bloc. Le matériau H présente la plus faible hétérogénéité entre ces 24 quadrats, à la 
différence de ACM.  
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Tableau 6.4 : Indices écologiques décrivant la végétation identifiée la première année sur les différentes 
modalités de sol et en fonction du niveau topographique. Les lettres différentes indiquent des différences 
statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique) 
	
Les pourcentages d’espèces annuelles et pérennes ont également été calculés pour chaque modalité 
testée. Les cortèges floristiques de chaque modalité sont dominées par des espèces pérennes (Tableau 
6.5). Le pourcentage d’annuelles varie entre 23.06 et 43.50 % d’espèces, résultats obtenus 
respectivement pour AGH et AG en zone topographique haute. Pour chaque matériau pédologique testé, 
les pourcentages entre les zones topographiques basses et hautes sont semblables à l’exception de H qui 
affiche 42.72 % d’espèces annuelles en zone basse et 26.24 % en zone haute. 
Tableau 6.5 : Pourcentage d’espèces annuelles et pérennes identifiées la première année sur les différentes 
modalités (matériaux pédologiques x zone topographique) 
       Annuelles Pérennes 
       (%) (%)  
ACM 
Zone basse 24.48 75.52 
Zone haute 24.41 75.59 
AG 
Zone basse 39.10 60.90 
Zone haute 43.50 56.10
AGH 
Zone basse 26.42 73.58 
Zone haute 23.06 76.96 
H 
Zone basse 42.72 57.28 
Zone haute 26.24 73.76 	
De manière générale, l’ensemble de ces indices calculés pour les différences modalités du dispositif 
expérimental montrent une richesse spécifique importante, des cortèges floristiques diversifiés sans la 
dominance particulière d’une ou plusieurs espèces, et dominés par des espèces pérennes. 
Structure des cortèges : La colonisation des différents matériaux pédologiques par la végétation s’est 
révélée être très rapide en termes de richesse spécifique mais aussi en termes de recouvrement.  
    Richesse spécifique Indice 
    Bloc Quadrat Shannon Simpson Équitabilité Sorensen 
ACM 
Zone basse 59 17.96 ± 2.14 b 2.88 ± 0.13 b 0.94 ± 0.01 b 0.70 ± 0.03 ns 58.60 ± 10.22 ns 
Zone haute 61 19.75 ± 3.27 b 2.97 ± 0.16 b 0.95 ± 0.01 b 0.72 ± 0.04 ns 60.85 ± 8.39 ns 
AG 
Zone basse 60 17.42 ± 3.02 b 2.84 ± 0.16 b 0.94 ± 0.01 b 0.69 ± 0.04 ns 60.23 ± 8.91 ns 
Zone haute 71 25.38 ± 3.44 a 3.22 ± 0.14 a 0.96 ± 0.01 a 0.75 ± 0.04 ns 62.79 ± 8.91 ns 
AGH 
Zone basse 65 18.88 ± 2.40 b 2.98 ± 0.12 b 0.95 ± 0.01 b 0.70 ± 0.03 ns 61.89 ± 6.55 ns 
Zone haute 59 16.88 ± 2.47 b 2.82 ± 0.18 b 0.94 ± 0.01 b 0.70 ± 0.03 ns 59.28 ± 8.00 ns 
H 
Zone basse 42 12.63 ± 2.30 c 2.52 ± 0.20 c 0.92 ± 0.02 c 0.67 ± 0.04 ns 64.96 ± 9.16 ns 
Zone haute 52 17.96 ± 3.42 b 2.87 ± 0.20 b 0.94 ± 0.01 b 0.73 ± 0.05 ns 64.93 ± 8.03 ns 
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Dès la première année, le pourcentage de recouvrement par la végétation est compris entre 87.94 ± 18.54 
% et 100 ± 0.00 %. Une différence significative entre les modalités testées (matériaux pédologique x 
zone topographique) est mise en évidence (test de Kruskal – Wallis, X2= 102.95, p < 2.2e-16). La valeur 
minimale est obtenue sur la modalité H en zone haute. La valeur maximale est obtenue sur la modalité 
AGH en zone basse (Tableau 6.6). Une différence significative de recouvrement entre les deux blocs 
topographiques est mise en évidence uniquement pour la modalité H, le recouvrement de la zone haute 
est significativement plus faible que la zone basse. 
La hauteur moyenne par quadrat varie entre 54.83 ± 25.14 cm et 102.98 ± 36.83 cm (Tableau 6.6). Un 
effet significatif du matériau pédologique testé est observé avec une hauteur significativement plus 
faible au sein de H (test de Kruskal-Wallis, X2= 149.22, p < 2.2e-16). La valeur minimale est mesurée au 
sein de la modalité H en zone basse. La valeur maximale est mesurée au sein de la modalité AGH en 
zone basse également. Seul le matériau pédologique ACM présente une différence significative de la 
hauteur moyenne entre les deux zones topographiques la première année (56.10 ± 21.12 cm en zone 
basse et 99.31 ± 92.44 cm en zone haute) 
La hauteur maximale de la végétation (Tableau 6.6) varie entre 87.23 ± 26.46 cm (H en zone haute) et 
118.31 ± 20.99 cm (ACM en zone haute). Les différences significatives observées pour la hauteur 
moyenne sont semblables pour la hauteur maximale (test de Kruskal-Wallis, X2= 66.94, p < 4.12e-12) à	
savoir des hauteur minimale observée pour la modalité H et un effet significatif observée seulement 
pour ACM. 
Tableau 6.6 : Valeurs de recouvrement, de hauteur moyenne et de hauteur maximale au sein des différentes 
modalités à l’issue de la première année. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre 
les modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique) 
  Recouvrement (%) Hauteur moyenne (cm) Hauteur maximale (cm) 
ACM 
Zone basse 95.85 ± 5.95 a 56.10 ± 21.12 b 90.21 ± 16.27 b 
Zone haute 95.35 ± 14.38 abc 99.31 ± 92.44 a 118.31 ± 20.99 a 
AG 
Zone basse 87.71 ± 15.68 b 97,94 ± 13.83 a 109.48 ± 35.15 a 
Zone haute 91.46 ± 11.39 b 93.40 ± 20.33 a 107.35 ± 18.45 a 
AGH 
Zone basse 100.00 ± 0.00 a 102.98 ± 36.83 a 105.67 ± 18.43 a 
Zone haute 99.85 ± 0.77 a 90.04 ± 20.83 a 106.13 ± 23.15 ab 
H 
Zone basse 97.92 ± 4.68 ab 64.48 ± 19.56 b 90.06 ± 22.18 b 
Zone haute 87.94 ± 18.54 c 54.83 ± 25.14 b 87.23 ± 26.46 b 
	
• Contribution des flux de graines sur la colonisation  
Contribution de la banque de graines : Toutes les espèces identifiées dans la banque de graines ont été 
identifiées au sein du dispositif expérimental à l’exception d’une espèce, Cyperus fuscus. Cette espèce, 
déterminante ZNIEFF en Haute-Normandie a été identifiée au sein de la banque de graines du matériau 
pédologique H mais n’a pas été retrouvée sur le site.  
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Les trois espèces présentant les plus fortes contributions au sein de la banque de graines de chaque 
modalité ne sont pas obligatoirement les plus abondantes sur le dispositif expérimental (cf. Annexe 1). 
Pour la modalité ACM en zone basse, Persicaria maculosa qui contribuait à 67.68 % des germinations 
est présente uniquement sur 4 quadrats la première année. Au contraire, pour la modalité H en zone 
haute, les trois espèces les plus abondantes dans la banque de graines (i.e. Agrostis stolonifera, Juncus 
bufonius et Veronica anagallis-aquatica) se révèlent être présentes sur l’ensemble des quadrats (cf. 
Annexe 1). 
À l’inverse, les espèces identifiées au sein du dispositif expérimental n’ont pas toutes été identifiées 
dans la banque de graines. L’indice de similarité de Sorensen calculé entre la banque de graines et le 
cortège floristique de chaque modalité la première année varie ente 30.65 ± 9.83 % et 52.52 ± 8.15 % 
(Tableau 6.7). Un effet des matériaux pédologiques est observé (test de Kurskal-Wallis, X2= 28.04, p = 
9.22e-5) avec la banque de graine de la modalité H qui contribue le plus au cortège floristique exprimé 
sur le site, tandis qu’une contribution plus faible est observée pour la modalité AGH. Une différence 
significative entre les deux zones topographiques du matériau pédologique AGH est observée avec un 
indice de similarité entre banque de graines et les cortèges s’exprimant sur le site significativement plus 
faible en zone topographique basse (30.65 ± 9.83 %) (Tableau 6.7). 
Ces résultats indiquent que près de la moitié des espèces du cortège floristique ont été identifiées par le 
protocole de caractérisation de la banque de graines ce qui montre que la banque de graine influence la 
mise en place des communautés végétales mais que le protocole d’estimation de cette banque n’est sans 
doute pas exhaustif. 
Tableau 6.7 : Indice de similarité de Sorensen entre la banque de graines et les relevés de végétation de 
l’année 1 pour chaque modalité 
  Indice de Sorensen 
ACM 
Zone basse 44.51 ± 9.67 ab 
Zone haute 45.25 ± 8.64 ab 
AG 
Zone basse 34.47 ±7.59 b 
Zone haute 33.72 ± 7.23 b 
AGH 
Zone basse 30.65 ± 9.83 b 
Zone haute 50.72 ± 7.85 a 
H 
Zone basse 52.52 ± 8.15 a 
Zone haute 45.01 ± 7.15 ab 
	
Contribution de la pluie de graines : Les 29 espèces captées par la pluie de graines ont toutes été 
observées au sein des cortèges floristiques du dispositif expérimental à l’exception d’une espèce Betula 
alba. Cette espèce a été identifiée deux fois sur des plaques disposées en hauteur mais n’a pas été 
observée au sein du dispositif expérimental. À proximité du site, une haie d’arbres entoure un plan d’eau, 
haie composée entre autres de bouleaux, sans doute la source de ces graines. 
Plus de la moitié (i.e. 15 espèces) des espèces identifiées dans la pluie de graines ont également été
observées dans la banque de graines. Les 13 autres espèces ont toutes été identifiées à partir de mi-
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juillet, c’est-à-dire après floraison des espèces sur le site et ont toutes été observées au sein du dispositif 
expérimental. Les graines identifiées peuvent ainsi provenir de la dispersion des graines des individus 
s’exprimant au sein des cortèges floristiques recréés. Aux vues de l’ensemble de ces résultats, la pluie 
de graine ne semble pas être un processus de dispersion prépondérant pour expliquer l’arrivée des 
espèces et leur succès d’implantation. 
3.2. Mise en évidence de la dynamique de la végétation 
Composition des cortèges floristiques : Les relevés floristiques réalisés la deuxième année de suivis 
montrent une diminution de la richesse spécifique totale qui atteint 90 espèces, soit 31 espèces en moins 
par rapport à l’année 1. La richesse floristique mesurée à l’échelle des blocs montre également une 
diminution importante quelque que soit la modalité considérée (Figure 6.2). La richesse spécifique varie 
entre 26 et 48 espèces (Tableau 6.8). La richesse maximale est obtenue sur le bloc ACM en zone basse, 
la minimale sur le bloc AGH en zone basse, modalités présentant également respectivement la plus forte 
et la faible valeur de richesse spécifique à l’échelle du relevé (1m2) avec 13.96 ± 2.77 espèces et 5.92 ± 
2.32 espèces. L’importance de cette diminution est cependant différente selon les matériaux 
pédologiques. La diminution la plus importante est mesurée au sein de la modalité AGH en zone 
topographique basse avec une richesse spécifique passant de 65 espèces la première année à 26 espèces 
la seconde, soit une diminution de 60 % du nombre d’espèces. La plus faible diminution est observée 
au sein de la modalité H en zone haute avec 15.40 % d’espèces en moins (53 espèces la première année 
contre 45 espèces la deuxième) (Tableau 6.8 et Figure 6.2).  
Pour la deuxième année, un effet du matériau pédologique sur la richesse spécifique est à nouveau 
montré tout comme un effet de la topographie. La richesse spécifique est significativement plus 
importante en zone topographique basse sur les modalités AGH et H (test de Kruskal-Wallis, X2=111.82, 
p< 2.2e-16). 
Ces changements de richesses spécifiques sont visibles sur les courbes d’accumulations d’espèces entre 
l’année 1 (en gris clair) et l’année 2 (en gris) (Figure 6.2). Ces courbes d’accumulation permettent de 
discuter de la surface minimale d’échantillonnage à suivre pour identifier l’ensemble des espèces 
présentes dans le cortège de chaque bloc et ainsi atteindre un palier. L’identification des espèces sur 24 
m2 cumulés permet d’être proche voir d’atteindre ce palier dès la première année, palier également 
atteint la deuxième année pour l’ensemble des blocs. 
Concernant les indices de diversité de Shannon, Simpson et d’équitabilité, ils varient à l’échelle du 
dispositif entre respectivement 1.71 ± 0.38 et 2.89 ± 0.20, 0.81 ± 0.07 et 0.94 ± 0.01 et 0.50 ± 0.13 et 
0.76 ± 0.05. La diversité minimale est observée au sein de la modalité AGH en zone basse. La diversité
maximale est observée pour la modalité H en zone haute. Un effet des matériaux pédologiques et de la 
topographie est mis en évidence pour les indices de Shannon et de diversité de Simpson (test de Kruskal-
Wallis, X2=111.82, p< 2.2e-16). L’effet topographique est cependant visible que pour les matériaux AGH 
et H. Aucune différence statistique (ni effet du matériau pédologique ni de la topographie) n’est mise en 
évidence pour l’indice d’équitabilité de Piélou et de similarité de Sorensen. 
Tout comme la première année, la similarité intra-bloc (indice de Sorensen) est supérieure à 50 %. La 
plus faible similarité est observée pour la modalité AGH en zone basse, la plus forte pour AGH en zone 
haute (Tableau 6.8). Cette similarité intra-bloc est également visible sur la figure 6.2 où de faibles écart-
types sont représentés pour chaque boxplot, boxplot représentant chacun un quadrat de suivi. 
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Tableau 6.8 : Indices de diversité écologiques calculés pour les différentes modalités (matériaux 
pédologiques, zone topographique) sur les données végétation de la deuxième année de suivi. Les lettres 
différentes indiquent des différences statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x zone 
topographique) 
  Richesse spécifique Indice 
  Bloc Quadrat Shannon Simpson Équitabilité Sorensen 
ACM 
Zone basse 48 13.96 ± 2.77 b 2.62 ± 0.19 b 0.93 ± 0.02 b 0.67 ± 0.05 ns 60.10 ± 10.52 ns 
Zone haute 34 12.75 ± 2.56 b 2.53 ± 0.19 b 0.92 ± 0.01 b 0.71 ± 0.05 ns 66.99 ± 10.93 ns 
AG 
Zone basse 40 13.08 ± 3.18 b 2.54 ± 0.24 b 0.92 ± 0.02 b 0.68 ± 0.06 ns 61.19 ± 9.86 ns 
Zone haute 36 12.88 ± 2.53 b 2.53 ± 0.21 b 0.92 ± 0.02 b 0.71 ± 0.05 ns 64.53 ± 9.18 ns 
AGH 
Zone basse 26 5.92 ± 2.32 d 1.71 ± 0.38 d 0.81 ± 0.07 d 0.50 ± 0.13 ns 54.07 ± 14.04 ns 
Zone haute 30 11.08 ± 1.84 b 2.39 ± 0.17 b 0.91 ± 0.02 b 0.71 ± 0.05 ns 67.77 ± 9.98 ns 
H 
Zone basse 34 9.54 ± 1.84 c 2.24 ± 0.19 c 0.90 ± 0.02 c 0.64 ± 0.05 ns 67.28 ± 9.23 ns 
Zone haute 45 17.71 ± 3.48 a 2.89 ± 0.20 a 0.94 ± 0.01 a 0.76 ± 0.05 ns 63.84 ± 9.71 ns 
	
Cette diminution de la richesse spécifique est liée à la nette diminution du pourcentage d’annuelles lors 
de la deuxième année de suivis (Tableau 6.9). En effet, la deuxième année les cortèges floristiques sont 
dominés à plus de 88 % par les espèces pérennes. Le pourcentage d’espèces annuelles est compris entre 
1.53 et 11.74 %, pourcentages identifiés respectivement pour les modalité AGH et H en zone 
topographique haute (Tableau 6.9). 
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Tableau 6.9 : Pourcentage d’espèces annuelles ou pérennes identifiées la deuxième année sur les différentes 
modalités (matériaux pédologiques x zone topographique) 
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
Structure des cortèges floristiques : À l’issu de la deuxième année de suivi, le pourcentage de 
recouvrement minimal est observé sur la modalité AG en zone basse avec un recouvrement moyen de 
94.04 ± 1.98 % (Tableau 6.10). Le recouvrement maximal (99.29 ± 1.98 %) est observé sur la modalité 
ACM en zone haute. Malgré des recouvrements très importants pour l’ensemble des modalités testés, 
des différences statistiques sont ainsi observées (test de Kruskal-Wallis, X2= 45.16, p=1.28e-7) (Tableau 
6.10). La modalité ACM en zone basse présente un recouvrement de la végétation significativement 
plus faible qu’ACM en zone haute et AG. Un effet topographie est d’ailleurs observé pour ACM. 
La hauteur moyenne de végétation au sein du dispositif expérimental varie entre 55.94 ± 16.33 cm (AG 
en zone basse) et 124.48 ± 31.81 cm (AG en zone haute). Un effet des matériaux pédologiques mais 
aussi entre les zones topographiques est observée sur la hauteur moyenne (test de Kruskal – Wallis, X2= 
223.55, p < 2.2e-16). Des hauteurs moyennes significativement plus grandes en zone haute de chaque 
matériau pédologique testé ont été mesurées, à l’exception d’ACM.  
Les hauteurs maximales varient entre 96.44 ± 22.68 cm (H en zone basse) et 181.10 ± 21.50 cm (AG en 
zone haute). Pour ces deux matériaux, la hauteur maximale de la végétation est significativement 
différente entre leur zone basse et leur zone haute (test de Kruskal – Wallis, X2= 154.4, p < 2.2e-16). Ces 
différences s’expliquent pour la modalité AG par le développement d’Aster lanceolatus en zone basse 
et le développement de Salix alba pour la modalité H en zone topographique haute.  
	
	
	
	
	
      Annuelles Pérennes 
       (%)  (%) 
ACM 
Zone basse  2.41 97.59 
Zone haute  4.07 95.93 
AG 
Zone basse  4.35 95.99 
Zone haute  10.00 90.00 
AGH 
Zone basse  1.57 98.43 
Zone haute  1.53 98.47 
H 
Zone basse  4.07 95.93 
Zone haute   11.74 88.26 
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Tableau 6.10 : Valeurs de recouvrement, de hauteur moyenne et de hauteur maximale au sein des différentes 
modalités mesurées la deuxième année. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les 
modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique) 
  Recouvrement (%) Hauteur moyenne (cm) Hauteur maximale (cm) 
ACM 
Zone basse 94.15 ± 6.91 b 67.81 ± 17.29 c 127.69 ± 25.30 a 
Zone haute 99.29 ± 1.98 a 122.71 ± 23.99 a 157.83 ± 33.14 a 
AG 
Zone basse 94.04 ± 2.78 ab 55.94 ± 16.33 c 100.35 ± 21.53 b 
Zone haute 96.73 ± 6.63 ab 124.48 ± 31.81 a 181.10 ± 21.50 a 
AGH 
Zone basse 99.04 ± 2.53 a 111.23 ± 25.11 b 147.88 ± 24.89 a 
Zone haute 99.00 ± 3.32 a 89.17 ± 19.88 b 133.58 ± 27.60 a 
H 
Zone basse 97.83 ± 2.93 ab 59.04 ± 23.65 c 96.44 ± 22.68 b 
Zone haute 98.48 ± 3.57 ab 90.73 ± 22.12 b 153.56 ± 57.14 a 
	
Comparaison des cortèges floristiques : L’analyse du cortège floristique de la première année à l’aide 
d’une AFC montre une division des matériaux pédologiques en trois groupes distincts (Figures 6.3a et 
6.3b). Les matériaux pédologiques H et ACM sont tous les deux associés à des espèces de milieux 
humides telles Salix caprea, Salix alba, Juncus glaucus, Deschampsia cespitosa, Nasturtium officinale, 
Veronica anagallis aquatica, Ranunculus flamula ou encore Lycopus europaeus. Le cortège de la 
modalité AGH est caractérisé par Festuca arundinacea, Carex pseudocyperus, Filipendula ulmaria, 
Geranium dissectum ou encore Cerastium fontanum. Le matériau pédologique AG est quant à lui associé 
à Artemisia vulgaris, Bellis perennis ou encore Arctium lappa (Figure 6.3a). L’axe 1 qui explique 6.63 
% de l’inertie semble opposer des espèces de milieux humides voire hygrophiles à des espèces plus 
mésophiles voir nitrophiles. L’axe 2 qui explique 5.84% de l’inertie oppose le cortège floristique associé 
à AGH aux cortèges des trois autres modalités. Certaines espèces telles que Lolium italicum ou encore 
Festuca arundinacea contribuent à différencier le cortège de ce matériau pédologique par leur présence 
uniquement sur ce matériau. 
Pour chaque matériau pédologique testé, les cortèges floristiques des deux niveaux topographiques sont
plus proches entre eux qu’entre les matériaux pédologiques d’un même niveau. En moyenne, la première 
année, 50 % des espèces sont communes aux deux zones topographiques pour les matériaux 
pédologiques. Ce pourcentage peut même aller jusqu’à 59.75 ± 7.87 % pour le matériel pédologique H 
et le minimum pour AG (51.76 ± 8.19 %).
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pour les deux années étudiées séparément sont également visibles pour cette analyse globale. Le 
matériau pédologique H est associé aux espèces plus inféodées aux milieux humides (i.e. Juncus 
glaucus, Juncus articulatus) voire même des espèces turficoles (e.g. Samolus valerandi). Le matériau 
pédologique AG présente des espèces mesophiles voire nitrophiles telles que Arctium lappa, Silene 
latifolia ou encore Urtica dioica.  
Une analyse complémentaire complète ces résultats, montrant que le type de matériau pédologique a un 
effet significatif et prépondérant sur les cortèges floristiques se mettant en place au sein du dispositif 
expérimental (R2 = 0.29 ***). Un effet significatif de l’année de suivi (R2 =0.17 ***) et de la zone 
topographique est également mis en évidence (R2 = 0.02 ***) (PERMANOVA, n = 999). Bien qu’un 
effet topographie soit identifié, ce facteur a un effet moindre en comparaison des deux autres facteurs 
testés. En effet, les AFC réalisés pour les deux années de suivis étudiées séparément (Figures 6.3) et 
l’AFC des cortèges floristiques regroupant les deux années, montrent des cortèges floristiques plus 
proches pour un même matériau pédologique entre les zones topographiques basses et hautes plutôt 
qu’au sein d’une même zone topographique. 
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Tableau 6.11 : Similarité des cortèges floristique identifiés pour modalité testée (matériau pédologique et 
zone topographique) entre les deux années de suivis (année 1 – année 2) 
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
Les modifications de cortège floristiques, entre la première et la seconde année, quantifiées par cet indice 
sont visibles grâce au diagramme rang fréquence réalisé pour chaque modalité (Figures 6.6 et Annexe 
1). La diminution ou la disparition d’une espèce au sein du bloc entre l’année 1 et l’année 2 sera visible 
par la disparition de sa barre d’occurrence. Au contraire, les barres violettes correspondent à un gain 
d’occurrence la deuxième année voire l’expression d’une espèce durant la deuxième année, absente la 
première.  
Par exemple, pour la modalité H en zone basse qui correspond à la modalité ayant le cortège le plus 
similaire entre les deux années (Tableau 6.11, Figure 6.6a), les trois espèces les plus abondantes la 
première année à savoir Agrostis stolonifera, Holcus lanatus et Juncus articulatus (occurrence de 24) 
sont également les plus abondantes la deuxième année. Ranunculus repens qui est présente sur 22 
quadrats la première année est l’année suivante présente sur l’ensemble des quadrats, on observe alors 
une augmentation de son occurrence (en violet). Inversement, l’espèce Juncus bufonius, très présente la 
première année (i.e. présence sur 23 quadrats) a disparu de la modalité l’année suivante. Enfin, des 
nouvelles espèces s’expriment telles que Festuca arundinacea ou encore Aster lanceolatus, une espèce 
exotique (Figure 6.6a). 
Le second exemple (Figure 6.6b) correspond au matériau AGH en zone basse qui présente la différence 
entre les cortèges des deux années la plus importante (i.e. 30.72 ± 9.83 % ; Tableau 6.11). Sur les 6 
espèces présentes sur la totalité des quadrats la première année (i.e. Agrostis stolonifera, Carex hirta, 
Geranium dissectum, Holcus lanatus et Phalaris arundinacea), seul P. arundinacea reste fortement 
présente (100% des quadrats) ainsi que C. hirta (13 quadrats). Deux espèces dominent le cortège la 
seconde année, P. arundinacea et C. arvense (présente sur les 24 quadrats). Ce bloc présente le plus 
faible pourcentage de similarité et la plus forte diminution de richesse spécifique entre les deux années 
(Figure 6.6b). Ainsi, 19 espèces sont communes aux deux années de suivis, avec une forte diminution 
de fréquence pour 10 espèces (e.g. Phleum pratense, Lolium perenne ou encore Holcus lanatus) (Figure 
6.11b). 
Cette représentation graphique de l’abondance des espèces des cortèges de chaque modalité testée 
permet de visualiser la dynamique de ces cortèges se mettant en place avec la disparition et l’expression 
de nouvelles espèces entre les deux années.  
   Indice de Sorensen 
   Année 1 - Année 2 
ACM 
 
Zone basse 44.51 ± 9.67 ab 
Zone haute 45.25 ± 8.64 ab 
AG 
 
Zone basse 34.47 ± 7.59 b 
Zone haute 33.72 ± 7.23 b 
AGH 
 
Zone basse 30.65 ± 9.83 b 
Zone haute 50.70 ± 7.85 a 
H 
 
Zone basse 52.52 ± 8.15 a 
Zone haute 45.01 ± 7.15 ab 
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modalités testées aux prairies de référence. L’axe 2, oppose la prairie de référence PR1 aux autres 
cortèges floristiques (Figure 6.8d). Les espèces contribuant le plus à l’axe 2 sont identiques à celles de 
l’année 1, à savoir Lychnis flos-cuculi, Veronica chamaedris, Carex rostrata et Anthoxanthum odoratum 
(Figure 6.8c), espèces stables dans les relevés de la prairies PR1. Ces espèces sont indicatrices d’une 
prairie humide acidicline.  
Comme la première année, l’AFC de la seconde année montre que les cortèges floristiques se mettant 
en place sur les différentes modalités sont plus proches entre eux en termes de composition qu’avec les 
cortèges des prairies témoin, à l’exception de la prairie PR26 dont le cortège se rapproche de ceux des 
modalités ACM et AGH ainsi que la prairie PR1_B (Figure 6.8d). 
Les indices de similarité calculés entre les cortèges des prairies de référence et les cortèges des
différentes modalités de l’année 2 confirment la tendance observée sur l’AFC quant au rapprochement 
de composition. Les similarités varient entre 45.12 ± 8.74 % et 13.93 ± 6.45 %. La valeur maximale 
correspond toujours au rapprochement de composition entre les la PR1 basse et la modalité ACM zone 
basse. La prairie témoin PR26 présente quant à elle une similarité autour de 30 % avec les modalités 
ACM_ZH, AG_ZB, AG_ZH et H_ZH illustrant que ces modalités auraient une trajectoire dynamique 
s’orientant vers ce type de prairie (Tableau 6.12). 
 
De manière générale, l’ensemble des indices de similarité calculés entre les cortèges du dispositif 
expérimental et les prairies de référence tend à augmenter entre les deux années de suivis. Une exception 
est toutefois à souligner pour AGH en zone basse qui montre une diminution de la similarité quasi 
systématique avec les prairies de référence (Tableau 6.12). 
Cette tendance générale est illustrée par l’AFC réalisée sur l’ensemble des cortèges du dispositif 
expérimental de l’année 1 et de l’année 2 d’une part et les cortèges des prairies de référence d’autre part. 
Les deux axes de cet AFC absorbent 7.98 % de l’inertie totale. L’axe 1, qui explique 5.66% de l’inertie 
oppose les relevés du dispositif expérimental (essentiellement de l’année 1) aux relevés des prairies de 
référence (Figures 6.9a et 6.9b). L’axe 2 qui explique 2.32 % de l’inertie, oppose les cortèges floristiques 
associés au dispositif expérimental la deuxième année ainsi que les cortèges des prairies de référence 
PR26 et PR1 aux relevés de l’année 1 et des autres prairies de référence. Malgré des différences entre 
les cortèges des modalités testées et ceux des prairies de référence, cette AFC globale permet de montrer 
une trajectoire qui semble se mettre en place dès la deuxième année. 
Pour compléter, le démarche mise en place, les cortèges obtenus ont été comparés aux classifications 
existantes et notamment à la classification EUNIS. Les cortèges floristiques identifiés au sein de chaque 
modalité testée sont classés selon le code EUNIS dans la catégorie E3 c’est-à-dire « Prairies humides et 
Prairies humides saisonnières ». Les cortèges floristiques recréés associés à chaque matériau 
pédologique ont également été classé selon cette classification EUNIS « E3 : Prairies humides et Prairies 
humides saisonnières ». Cependant, le pourcentage de certitude (i.e. le « goodness of fit ») associé à 
cette classification est très faible (i.e. inférieur à 30 %). Ce faible pourcentage de certitude très faible ne 
nous permet pas de valider cette classification mais nous renseigne sur la composition et la structure des 
communautés végétales recréées se rapprochant du cortège souhaité. 
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Tableau 6.13 : Synthèses des analyses réalisées sur les biomasses aériennes produites au sein de chaque 
modalité testée au cours des deux années de suivis. Ces suivis ont également été réalisés sur les prairies de 
référence PR1_B, PR1_H et PR17 (MAT : Matière Azotée Totale) 
    Cendres MAT Fibres 
Glucides 
assimilables 
    % % % % 
    Année 1 Année 2 Année 1 Année 2 Année 1 Année 2 Année 1 Année 2 
ACM 
Zone basse 2.8 2.8 3.6 3.3 26.3 17.9 0.8 < 0.1 
Zone haute 3.9 3.6 4.4 4.3 17.8 13.6 2.9 14.1 
AG 
Zone basse 0.7 1.9 6.8 2.9 23 9.6 < 0.1 5.3 
Zone haute 4.6 2.8 5.1 3.7 18.8 14.1 < 0.1 3.9 
AGH 
Zone basse 4.2 2.8 7.7 3.4 38.1 15.1 0.2 0.7 
Zone haute 3.7 3.3 5.2 3.2 25.9 23.1 < 0.1 3.9 
H 
Zone basse 2.4 2 4.2 3.3 29.6 18.2 7.2 1.7 
Zone haute 3.6 2.2 5.7 3.2 25.8 14.5 0.3 17.1 
PR1_B 1.9 4.9 7.3 3.2 
PR1_H 1.9 5.5 8.5 8.6 
PR17 1.9 4.0 8.4 5.4 
	
	
4. Discussion 
L’objectif de cette étude était de comparer l’effet de différents matériaux pédologiques, provenant d’une 
prairie humide de plaine alluviale et utilisés pour recréer des HISTOSOLS recouverts, sur la 
colonisation, la structuration et la dynamique des communautés végétales. L’utilisation de ces matériaux 
provenant de prairies locales et comparables à ce qui était en place avant l’exploitation des granulats 
doivent permettre de retrouver rapidement des cortèges comparables à ceux de prairies humides 
agricoles. 
Rôle des flux de graines dans les mécanismes de la colonisation du dispositif  
La première hypothèse testée est que l’utilisation de matériaux pédologiques, correspondant aux 
premiers centimètres de sol d’une prairie, devrait permettre une colonisation rapide du site restauré grâce 
à la présence d’une banque de semences. Cette dernière devrait permettre d’initier la mise en place d’une 
succession secondaire pouvant être renforcée par l’effet de la pluie de graines.  
L’étude de la banque de graines en conditions semi-contrôlées a permis de caractériser et quantifier les 
espèces potentiellement présentes dans le sol immédiatement après la mise en place du dispositif 
expérimental. La comparaison de la banque de graines des différents matériaux pédologiques testés et 
celles des prairies de référence permet de montrer que les espèces des modalités ACM, AG et AGH sont 
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comparables à celles de la parcelle de référence PR1. En revanche la modalité H, correspondant 
initialement à de la tourbe naturellement enfouie, présente un cortège différent avec en particulier des 
espèces de zones humides (e.g. Veronica anagallis aquatica) et même des espèces turficoles (i.e. 
caractéristique de milieu inondé présentant un sol riche en matière organique) telles que Samolus 
valerandi.  Cette caractérisation permet de mettre en évidence une similarité des espèces présentes dans 
la banque de graines des matériaux pédologiques testés (excepté H) au pool local d’espèces disponibles 
et permet également d’appréhender l’effet limité du mélange des horizons lors de la phase de découverte 
et d’étalement des matériaux.  
Le suivi de végétation la première saison met en évidence une colonisation rapide des différentes 
modalités. Cette colonisation rapide est marquée par une richesse spécifique et une diversité végétale 
importante mais également par un recouvrement important de la végétation. Une forte contribution de 
la banque de graines est mise en évidence lors de cette phase de colonisation de la végétation. En effet, 
l’ensembles des espèces identifiées via la caractérisation de la banque de graines ont également été 
identifiés dans les communautés végétales s’exprimant sur le dispositif expérimental. Seule une espèce 
présente dans la banque de graines ne s’est pas exprimée au sein du dispositif expérimental 1, Cyperus 
fuscus. Cette espèce déterminante ZNIEFF en Haute-Normandie, a été identifié uniquement dans la 
banque de graine du matériau H. Cette différence obtenue peut s’expliquer par les conditions abiotiques
locales (les caractéristiques du sol ou les conditions micro-climatiques) qui peuvent jouer un rôle de 
filtre ne permettant pas l’implantation de cette espèce au sein du dispositif expérimental 1. Rosenthal 
(2006) explique ce type de différences par la capacité qu’aura une graine à germer, se développer et 
atteindre un stade adulte lui permettant de se reproduire, dans un contexte pouvant être compétitif.  
Ces résultats démontrent la contribution de la banque de graines lors de la phase de colonisation d’une 
prairie recréée mais montrent également l’existence d’une différence entre banque de graines et 
communautés en place, résultat en accord avec des nombreuses études (e.g. Eriksson and Eriksson, 
1997 ; Erkkila, 1998 ; Touzard et al., 2002). Le pourcentage de similarité le plus important entre banque 
de graines et espèces colonisant le site est observé pour le matériau pédologique tourbeux. Cependant, 
le cortège s’exprimant sur ce matériau pédologique ne reflète pas le pool d’espèces locales identifié au 
sein des prairies de référence.  
Malgré cette forte contribution de la banque de graines dans les premiers stades de colonisation de la 
végétation, la similarité moyenne entre le pool d’espèces potentiellement présentes dans le 
compartiment sol et ce qui s’exprime réellement n’excède pas 50 % (entre 30.65 ± 9.83% et 52.52 ± 
8.15 %). Cette différence entre pool potentiel et nombre d’espèces s’implantant sur un site est 
régulièrement observée dans des études menées sur la banque de graines (Milberg and Hanson, 1994 ; 
Kalamees and Zobel, 1997 ; Weiterova, 2008). Ce delta peut être expliqué par (i) une différence 
d’abondance des espèces, (ii) une sous-estimation de la banque de graines, (iii) la contribution des
espèces à croissance végétative et (iv) la contribution de la pluie de graines. Quelques espèces dominent 
la banque de graines en termes de densité de germination et donc de pouvoir de colonisation rapide des
matériaux pédologiques testés (e.g. Agrostis stolonifera, Chenopodium album, Holcus lanatus, Humulus
lupulus, Juncus articulatus, Lycopus europeaus et Persicaria maculosa). Mais ces espèces ne sont pas
obligatoirement les plus abondantes sur le site. Ainsi par exemple, pour ACM, Persicaria maculosa 
présente un pool de graines dans ce matériau très important (jusqu’à 67.68 % d’occurrences) mais n’est
présente, dans le bloc, que sur 4 quadrats. Tandis que cette même espèce dans AG va présenter un 
pourcentage d’occurrence dans la banque de graines de 82.92 % et va également être présente sur 100% 
des quadrats la première année. 
Ces différences peuvent également être expliquées par une sous-estimation de la banque de graines dans 
les différents matériaux pédologiques. Les densités de germination varient au sein du dispositif entre 
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99.99 ± 119.98 germinations.m-2 à 3 845.97 ± 1 704.22 germinations.m-2. Ces valeurs peuvent sembler 
être sous-estimées par rapport aux estimations régulièrement rencontrées dans la littérature. En effet, il
est courant de lire un potentiel de germinations allant de 5 000 à 20 000 germinations.m-2 (Weiterova 
2008). Dans le cas d’une prairie calcaire, 2 549 germinations de graines.m-2 ont été estimées au sein des 
10 premiers centimètres de sol (Akinola et al., 1998). Dans le cadre d’une prairie acide, Edwards et 
Crawley (1999) ont estimé un potentiel germinatif de 2 377 à 4 500 germinations. Ces différences 
peuvent être expliquées par le protocole d’échantillonnage ou la persistance des graines (Holzel et Otte 
2004). Une sous-évaluation de la banque peut être liée à la méthode par germination (Weiterova, 2008), 
méthode appliquée dans notre étude. La méthode dite « extractive » qui consiste à extraire et identifier 
les graines dans le sol, présente de meilleur résultat de densité mais ne renseigne pas sur la viabilité des
graines, aspect primordial dans notre cas. En effet, cette méthode permet de dénombrer et d’identifier 
l’ensemble des graines présentes dans le sol. Cependant, l’ensemble de ces graines peuvent ne plus être 
viable. Ainsi en dépit de cette non-exhaustivité, Thompson (1997) considère la méthode « germinative » 
comme appropriée et peut ainsi expliquer des valeurs inférieures à la littérature. 
Ces différences entre banque de graines et cortèges s’exprimant peuvent également être expliquées par 
une contribution des espèces à croissance végétative. À la différence du protocole de caractérisation de 
la banque de graines où un tri manuel des échantillons est effectué afin de retirer tout fragment végétal, 
lors du transfert des matériaux pédologiques, des débris végétatifs contenus dans le sol et provenant des 
cortèges détruits, sont apportés sur le site. Ces fragments vont permettre aux espèces à stratégie
végétative de coloniser le milieu grâce à des fragments de rhizomes par exemple (Harper et Harper, 
1977).  La colonisation du site nouvellement créé peut ainsi se faire par d’autres moyens que la 
germination d’espèces. Par exemple, Agrostis stolonifera est présente dans la banque de graines mais 
est loin d’être une espèce dominante quels que soient les sols testés. À l’inverse, sur les modalités du 
dispositif expérimental, cette espèce est présente sur l’ensemble des blocs, parfois même dominante. 
Enfin une dernière raison identifiée pouvant expliquer la différence entre banques de graines et cortèges 
floristiques est une forte contribution de la pluie de graines dans les premiers stades de colonisation de 
la végétation avec l’apport de nouvelles espèces provenant par exemple des prairies adjacentes. 
L’ensemble des espèces identifiées sur les pièges à graines ont toutes été observées dans la banque de 
graines et au sein des communautés récréés à l’exception d’une espèce, le bouleau (i.e. Betula sp.) Des 
études menées par Fenner et Thompson (2005) ainsi que Galíndez et al. (2012) montrent le rôle clef de 
la pluie de graines dans le renouvellement de la composition et de l’abondance des graines présentes 
dans la banque de graines du sol. En effet, une graine apportée par le vent, peut ne pas germer si les 
conditions de température ou d’humidité ne sont pas optimales mais sera conservée dans la banque de 
graines dans un état de dormance pendant un lapse de temps variable selon les espèces et le milieu 
considéré. L’identification de nombreuses graines à partir de mi-juillet via le protocole de piégeage 
démontre la capacité des cortèges recréés à produire des graines et à les disperser par le vent. Ces 
résultats sont en accord avec plusieurs études (e.g. Hutching et Botth, 1996 ; Schott et Hambug, 1997) 
montrant la faible distance de dispersion des graines par le vent, les graines tombant souvent à proximité 
des plantes-mères. Le dispositif expérimental devient ainsi « source » de graines pour les futurs projets 
de recréation écologique prévu au sein du site d’exploitation (Rosenthal, 2006) mais aussi pour alimenter 
les cortèges dans les années à venir. 
Cette démarche montre donc l’importance de la banque de graines lors de la phase de colonisation par 
la végétation d’un milieu nouvellement créé. L’étude de la composition en termes de formes de vie 
permet également de discuter de la persistance de cette contribution au fil du temps. En effet, le fait que 
la banque de graines de certains matériaux pédologiques (e.g. AG) présente une majorité d’espèces 
annuelles va permettre à ces espèces de coloniser rapidement un milieu totalement ouvert initialement 
et présentant les ressources mais pas d’y persister. Tandis que pour le matériau pédologique tel que 
AGH qui présente 86 % d’espèces pérennes va permettre une contribution de la banque de graines au 
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cours du temps, et non limitée à la première année. La banque de graines peut ainsi jouer un rôle 
prépondérant durant la phase de colonisation du site mais également dans les étapes de succession et 
donc pour la dynamique végétale dans les années à venir. 
Les débuts d’une dynamique végétale 
La seconde hypothèse testée lors de la mise en place du projet de restauration était que le sol reconstitué 
se rapprochant le plus, d’un point de vue physico-chimique, du sol en place initialement devrait présenter 
des communautés végétales rapidement comparables à celles des prairies de références.  
La colonisation des différentes modalités s’est révélée être très rapide avec une diversité végétale 
importante dès la première année de suivi. Outre l’aspect diversité, la fermeture des différentes 
modalités a également été très rapide avec un pourcentage de recouvrement du sol supérieur à 87 %. 
Cette rapidité de colonisation est supérieure à l’expérimentation de réaffectation menée par le GPMR 
en 2008 montrant un pourcentage moyen de recouvrement de 54 % la première année et 76 % la 
deuxième année (GMPR, 2013). Des études menées dans des milieux contraints tels que des milieux 
steppiques méditerranéens (Coiffait-Gombault, 2011), en milieux arides américains (DeFalco et al., 
2009) ou encore en forêt montagnard argentines (Malizia et al., 2004) montrent également le retour d’un 
couvert végétal rapide et comparable au système de référence fixé suite à la construction d’un pipeline 
causant la destruction du compartiment végétal. Ces résultats s’expliquent par l’absence de compétition 
inter- et intra-spécifique lors de la colonisation, le milieu étant totalement dépourvu de végétation, mais 
également par l’absence de ressources limitantes (e.g. azote, phosphore…). Selon Chesson et Case 
(1986), un milieu suite à une perturbation va être caractérisé par 4 mécanismes de coexistences des 
espèces du stade pionnier jusqu’à un stade d’équilibre (cf. Chapitre 1, Figure 1.6. ; les stades « non-
equilibrium cooccurence », « non-equilibrium coexistence », « equilibrium coexistence » et 
« equilibrium cooccurence »). À l’issu de la première année de suivi, le dispositif expérimental peut être 
positionné à un stade intermédiaire entre le « non equilibrium cooccurence », caractérisé par un cortège 
pionnier présentant une faible richesse spécifique et « non-equilibrium coexistence », caractérisé par 
une augmentation de la richesse spécifique mais aussi par l’augmentation des interactions biotiques de 
type compétitrices. Dans le cas du suivi du site restauré, l’utilisation de matériaux pédologiques locaux 
présentant une banque de graines riche et adaptée associée à une absence de compétition dans les 
premiers stades, permet l’expression d’un grand nombre d’espèces.  
La deuxième année est cependant marquée par une nette diminution de la richesse spécifique (jusqu’à 
39 espèces en moins pour le bloc AGH en zone basse) et des indices de diversité à l’échelle du dispositif 
expérimental, des blocs et des quadrats. La compétition est le moteur principal du remplacement 
d’espèces au cours d’une succession (Tilman, 1985). La fermeture très rapide et l’absence de gestion du 
milieu entraine la mise en place de processus d’exclusion compétitrice vis-à-vis d’une ou de plusieurs 
ressource(s) expliquant ainsi cette forte diminution de richesse spécifique entre les deux années. La 
ressource limitante pouvant être mise en avant peut être la lumière (Grime, 2001). En effet, la rapide 
fermeture des modalités restaurées s’accompagne d’une croissance très marquée de certaines espèces 
avec des hauteurs maximales pouvant atteindre 181.10 ± 21.50 cm. Une autre ressource limitante 
évoquée peut être l’azote disponible pour les plantes (Casper et Jackson, 1997). Sur le site restauré, le 
processus de dénitrification a été conservé au sein des horizons de surface des sols recréés. Cette activité 
entraine une transformation des nitrates en azote gazeux et donc une diminution de la ressource (Saggar 
et al., 2013). Cette dernière en devenant limitante, peut déclencher des mécanismes de compétition et 
l’exclusion d’espèces moins compétitrices. Enfin, la fermeture rapide et quasi-totale des surfaces 
recréées dès la première année peut également aboutir à des mécanismes d’exclusion compétitive vis-à-
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vis de l’espace (i.e. compétition par interférence ; Grime, 1973) et limiter l’expression de certaines 
espèces (i.e. annuelles) dès la seconde année. 
Le suivi de la végétation sur les modalités testées a permis de mettre en évidence que le type de matériau 
pédologique utilisé est un facteur explicatif majeur de la mise en place des cortèges floristiques, plus 
que l’effet topographie ou encore année de suivi.  À l’issu des deux premières années de suivi, un double 
gradient est décrit entre les matériaux pédologiques ACM, AG, AGH et H. Le matériau H présente des 
espèces caractéristiques de milieux humides voire hygrophiles (e.g. Salix alba, Salix caprea, Veronica 
anagallis aquatica, Sparganium erectum). Cette différence entre cortèges est en accord avec les suivis 
effectués sur le compartiment sol durant la même période (cf. chapitre 5). En effet, le matériau H est 
caractérisé par une teneur en eau du sol la plus élevée durant les deux années de suivi permettant
l’expression au sein du cortège d’espèces hydrophiles. 
Le second gradient mis en évidence correspond aux exigences des espèces vis-à-vis de l’azote. AG est 
caractérisé par des espèces nitrophiles, espèces ayant des préférences écologiques pour des sols riches 
en azote. Le matériau AG est caractérisé par une forte capacité de minéralisation de l’azote produisant 
ainsi de l’ammonium et des nitrates, source d’azote pour des espèces nitrophiles (cf. Chapitre 5). Les 
matériaux ACM et AGH présentent des cortèges intermédiaires, présentant à la fois des espèces 
caractéristiques de milieux humides et des espèces nitrophiles. Ces différences écologiques observées 
entre les matériaux pédologiques sont confirmées au travers de l’estimation des indices d’Ellenberg 
moyen, calculés sur l’ensemble des cortèges associés aux sols testés, vis-à-vis de l’humidité et des 
teneurs azotées du sol. Dans leur étude réalisée sur les prairies humides alluviale du Rhin, Bissels et al. 
(2004) ont obtenu des indices moyens d’humidité de 5.3 ± 0.1, valeurs plus faibles à celles obtenues sur 
les modalités restaurées. Un argument qui peut être avancé pour expliquer cette différence est la
localisation du site dans la plaine alluviale. En effet, le dispositif expérimental se situe au sein de la 
plaine alluviale, à la limite des premières terrasses, pouvant expliquer un plus faible impact de la nappe
sur les cortèges en comparaison à l’étude de Bissel et al. (2004). Cette même étude a également estimé 
l’indice moyen d’Ellenberg de valeur azotée du sol. La même gamme de valeur est estimée dans notre 
étude (i.e. 5.7 ± 0.7).  
Associée la description des cortèges s’exprimant, lors de la mise en place de suivis d’une restauration 
écologique, une attention particulière doit également être portée aux espèces non ciblées. Les ‘non target 
species’ c’est-à-dire les espèces non souhaitées lors d’une restauration écologique, telles que les espèces 
ligneuses ou encore les espèces exotiques, peuvent compromettre la trajectoire dynamique de la 
communautés et l’objectif de restauration (D’Antonio et Meyerson, 2002 ; Suding et al., 2004). Sur les 
prairies humides, en l’absence de gestion, la succession se poursuit avec l’établissement dans le milieu 
d’espèces arbustives (Persson, 1984 ; Rosenthal, 2010 ; Joyce, 2014). Dans les milieux humides, les 
espèces ligneuses s’établissant rapidement sont le saule (Salix sp) et le bouleau (Betula sp) (Falinska, 
2000). Sur le site, le saule a été identifié dès la première année mais uniquement sur le matériau H. Le 
bouleau, quant à lui, a été identifié dans la pluie de graines mais ne semble pas s’être implanté sur les 
sols restaurés. En plus de ces espèces, le frêne (Fraxinus excelsior) a été identifié à de nombreuses 
reprises au sein du dispositif expérimental 1 et des prairies de référence, espèce restant au stade de 
plantules. La présence de certaines espèces telles que Phalaris arundinacea, par leur abondance et leur 
persistance dans le milieu en l’absence de gestion peuvent limiter le développement d’arbres (Berg et 
al., 2012). La présence de P. arundinacea au sein du dispositif expérimental, et parfois à des abondances 
très marquées (e.g. AGH en zone basse durant les deux années de suivi), peut expliquer l’absence du 
développement des espèces ligneuses au-delà du stade plantule en l’absence de gestion. L’installation 
rapide d’espèces arbustives avait également été soulignée dans la première expérience de restauration 
de milieu menée par le GPMR. En 3 ans, une partie du site restauré (15% ; communication personnelle, 
E. Langlois) avait été colonisé par les saules, conduisant le GPMR à mettre en place une gestion par 
pâturage équin après arrachage des saules (GPMR, 2013). Les suivis montrent de premiers résultats 
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satisfaisants avec l’abroutissement et l’écorçage des saules, deux ans après l’introduction des juments 
(GPMR, 2013). 
Outre les espèces arbustives non souhaitées aux vues de l’objectif agricole, les espèces exotiques doivent 
également être suivies. Deux espèces exotiques ont été identifiées sur le dispositif expérimental, Aster 
lanceolatus et Conyza canadensis. Conyza canadensis a été identifiée durant la première année sur 23.96 
% des quadrats mais sa présence a largement chuté durant la deuxième année puisqu’elle n’est présente 
plus que sur 2.60 % des quadrats et exclusivement sur la modalité H_ZH. La seconde espèce exotique, 
Aster lanceolatus, est peu présente sur le dispositif expérimental la première année (6.25 % des relevés 
et exclusivement sur la modalité AG_ZH) et connait une expansion durant la deuxième année (25 % des 
quadrats suivis et exclusivement sur le matériau pédologique H (zone basse et haute) et la modalité
AG_ZH).  Que ce soit pour les espèces arbustives ou les espèces exotiques, les espèces non souhaitées 
ont toutes été identifiées dans les cortèges se développant sur les matériaux H et AG. 
L’étude des communautés végétales, s’exprimant les deux premières années suivant le comblement, 
montre une colonisation et une structuration rapide des formations végétales. La comparaison de ces
formations aux cortèges s’exprimant au sein de prairies humides locales (prairies de référence) va 
permettre d’estimer si la trajectoire dynamique qui se met en place rapidement permet de se rapprocher 
du cortège floristique visé. 
L’ensemble des indices utilisés pour décrire la composition et la structure de la végétation (e.g. indice 
de diversité) montre une diversité comparable aux prairies de référence. Le suivi de 7 prairies humides 
de la zone a permis d’appréhender la variabilité locale de l’écosystème objectif. La variabilité des 
communautés végétales des prairies humides à l’échelle de la plaine alluviale de la vallée de Seine, 
observée par le suivi de 6 prairies de référence, a été évaluée par Ernoult (2005 ; 2006) qui a mis en 
avant le poids de l’histoire des parcelles dans la composition et la structuration de ces communautés. De 
façon complémentaire, des études réalisées dans le même contexte ont montré que les facteurs 
expliquant cette variabilité des milieux dans la plaine alluviale de la basse vallée de Seine sont 
l’hydromorphie (Alard et Poudevigne, 1999) mais aussi les pratiques agricoles (Poudevigne et al., 1997). 
L’indice de similarité de Sorensen et les analyses factorielles des correspondances montrent que malgré 
une augmentation de la similarité au bout de deux ans, les communautés floristiques recréées restent 
pour 64 % différentes des prairies humides locales. Les différences de composition entre les cortèges 
obtenus et les cortèges de référence sont souvent observées dans les premiers stades de restauration 
écologique (Poschlod et Biewer, 2005 ; Kiehl et Pfadenhauer, 2007). Des études menées dans le cadre 
de dégradations moins extrêmes que la destruction complète de l’écosystème (e.g. reprise agricole des 
prairies) montrent que la diversité n’est pas toujours ré-établie rapidement et reste déficiente en certaines 
espèces durant plusieurs années (Oomes et Van der Werf, 1996 ; Rosenthal, 2006). Les différences 
obtenues au cours de l’étude s’expliqueraient donc par la comparaison des « jeunes » stades initiaux des 
cortèges obtenus aux cortèges stables et gérés depuis des dizaines d’années des prairies de référence. 
De plus, des études ont montré que le mode de gestion des prairies humides a un effet sur les 
communautés végétales s’exprimant (Joyce, 2014). Ainsi les différences de cortèges peuvent également 
s’expliquer par le fait que les prairies de référence choisies subissent deux fauches annuelles et sont 
parfois pâturées, alors que les cortèges obtenus n’ont subi aucune gestion durant les deux années de 
suivis. 
Malgré ces différences, les cortèges floristiques recréés au sein de chaque modalité testée sont classées 
comme « Prairies humides et Prairies humides saisonnières » (E.3 selon le code EUNIS, Louvel et al., 
2013), classification également assignée aux cortèges des prairies de référence (Cf. Chapitre 2). 
Cependant, la robustesse de cette classification matérialisée par un « goodness of fit » très pauvre ne 
permet d’assurer la classification mais renseigne sur la trajectoire mise en place ces deux premières 
années de restauration écologique. 
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Ce suivi de la dynamique de la végétation montre que les deux matériaux pédologiques présentant le 
plus de similarité avec les communautés des prairies de référence sont ACM et AGH. Les communautés 
de ces deux matériaux pédologiques sont caractérisées par la présence d’espèces à préférence écologique 
pour les milieux humides, d’espèces nitrophiles et par l’absence d’espèces arbustives et exotiques. Le 
cortège de la modalité ACM se rapproche le plus de celui de la prairie PR1, caractérisée par un 
FLUVIOSOL colluvionné en surface et par un HISTOSOL recouvert de colluvions. Cette prairie de 
référence se situe topographiquement et spatialement au même niveau qu’une partie du site restauré 
dont les sols en place avant exploitation ont été utilisés pour refaire cette modalité ACM. Les analyses 
pédologiques du mélange ont démontré que les sols initiaux étaient semblables à ceux identifiés au sein 
de la PR1. Le matériau ACM, malgré une phase de stockage sous forme de merlon de sécurité tout
autour de la ballastière durant la phase d’exploitation, présente une dynamique de succession dans le 
sens d’un retour aux communautés végétales de référence. Concernant la modalité AGH, les cortèges 
identifiés se rapprochent des communautés végétales des prairies caractérisées par un HISTOSOL 
recouvert d’alluvions fluviatiles argileuses carbonatées, sol dont la modalité est issue par mélange 
d’horizons.  
Ces résultats soulignent l’importance de prendre en considération, lors de la recréation écologique d’une 
prairie humide, les caractéristiques physico-chimiques des sols recréés (i.e. texture, teneur en Corg), de 
leur origine (i.e. localisation dans la plaine alluviale) mais aussi de leurs caractéristiques biologiques et 
particulièrement de la banque de graines, « mémoire » des cortèges floristiques détruits (Bakker et al., 
1996). 
 
Évaluation de la qualité fourragère des cortèges retrouvés  
Associé à l’aspect composition et structure des cortèges floristiques recréés, la vocation agricole 
souhaitée implique une production de biomasse en quantité mais aussi en termes de qualité.  L’hypothèse 
testée était que les sols initialement en place et utilisés pour la recréation des sols vont produire 
rapidement une quantité de biomasses comparable à celles des prairies de référence sans atteindre la 
qualité visée. 
La quantité de biomasses aériennes produites par unité de surface est comparable à la production 
mesurée au sein des prairies de référence dès la première année. Ces valeurs sont également comparables 
aux valeurs obtenues sur d’autres prairies permanentes de plaines alluviales et notamment celles du Rhin 
(Allemagne, Bissel et al., 2004) où la production de biomasse varie entre 4.56 et 6.82 T.ha-1. Des études 
menées au sein d’une réseau de prairie permanentes montrent une production variant entre 1 et 8.31 
T.ha-1 (Jeangros et Schmid, 1991 ; Nerusil et al., 2008 ; Stybnarova et al., 2010). 
Cependant, obtenir des biomasses aériennes en termes de quantité ne présage en rien de la qualité 
obtenue. L’indice moyen fourrage calculé à partir de la base de données e-FloraSys (Plantureux et al., 
2010) indique que les cortèges recréés présentent une « valeur fourragère » limitée, n’excédant pas une 
valeur de 3.63 / 10. Ces valeurs sont inférieures à celles calculées au sein des prairies de référence qui 
ne présentent pas non plus un indice fourrage important puisque la valeur moyenne est de 4.69 ± 1.01 
/10. En effet, les prairies de référence utilisées pour calculer cet indice ne présentent pas des cortèges 
floristiques composés d’espèces à forte valeur fourragère. Par exemple, Anthoxanthum odoratum, 
espèce très présente au sein du cortège de PR1_B est considérée comme une graminée à valeur 
fourragère « médiocre » avec un indice fourrage de 3/10, ou encore Holcus lanatus, également très 
présente sur l’ensemble des prairies qui va présenter une valeur fourragère moyenne (5 / 10) (Plantureux 
et al., 2010). Ces résultats sont relayés par les agriculteurs locaux qui utilisent le foin issu de ces prairies 
comme complément de fourrage tout en étant conscients de leur faible valeur fourragère 
(communication personnelle). Les analyses réalisées sur les biomasses produites nous indiquent 
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également une qualité des biomasses en deçà des biomasses des prairies de référence.  
Concernant le taux de fibre, cette variable renseigne sur la proportion dans le cortège entre les tiges et 
les feuilles, les feuilles présentant une valeur fourragère plus intéressante que les tiges (Pain, 2017 ; 
www.interfoin.fr). Plus le taux de fibre est élevé, plus la qualité du fourrage diminue. Des taux de fibres 
supérieurs aux prairies de référence ont ainsi été mesurés au sein des différentes modalités testées, 
indicateur d’une qualité fourragère faible.  
La teneur en matière azotée totale (MAT), calculée à partir de la teneur en protéines du cortège est 
généralement compris entre 8 et 20 % lorsque l’on s’intéresse aux fourrages agricoles, type luzerne 
(Baumont et al., 2008). Les valeurs estimées à la fois dans les cortèges récoltés mais aussi dans les 
prairies de référence sont plus faibles que ces valeurs habituellement retrouvées dans les fourrages
agricoles, ce qui signifie une valeur fourragère également plus faible. Des teneurs en MAT inférieures 
à 13 % sont souvent observées lors d’une récolte de graminées au stade tardif ou dans des milieux peu 
fertilisés (Demarquilly et Andrieu, 1992). Ainsi par exemple, la teneur en MAT d’Agrostis stolonifera 
à l’état végétatif est de 13.2 % alors qu’au stade fructification cette teneur est de 5.9 %. Les prélèvements 
de biomasses réalisées dans le cadre de cette étude ont été effectués au mois d’Août, au pic de production 
de biomasses et donc au moment de la floraison voire de la fructification des plantes et non au stade 
végétatif. Les résultats obtenus sont sans doute en deçà des valeurs que l’on pourrait atteindre au moment 
de la croissance végétative des espèces (le Goffe, 1988 ; Baumont et al., 2008). Cependant, ces résultats 
sont en accord avec l’étude menée par Vécrin (2003) qui montre que dans le cadre de la recolonisation 
spontanée de la végétation prairiale après des travaux de restauration écologique, une faible qualité de 
fourrage est estimée en lien avec l’expression d’espèces peu appétentes pour le bétail, ce qui ne 
correspond pas aux attentes des agriculteurs.  
Par ailleurs, les taux de cendres obtenus à partie des biomasses produites renseignent sur le stockage 
dans les tissus d’éléments minéraux issus du sol pouvant indiquer une éventuelle pollution des matériaux 
pédologiques testés. Ils sont donc indicateurs de risque de pollution des biomasses et doivent de manière 
générale être inférieurs à 10 %, seuil au de-là duquel on peut dire que le sol est pollué (Demarquilly et 
Andrieu, 1992). Même si les teneurs en cendres sont supérieures à celles de PR1_H, PR1_B et PR17 
des biomasses collectées, elles restent inférieures au seuil de 10 %.  
La mise en place de suivis tend à montrer que la quantité de biomasses produites au sein des différentes 
modalités testées est très rapidement comparable aux prairies humides de référence de la zone d’étude. 
Néanmoins en lien direct avec la composition des cortèges floristiques, la qualité fourragère obtenue 
n’est pas encore comparable à celle des prairies de référence, et ce quel que soit le matériau pédologique 
testé.  
 
5. Conclusion 
L’utilisation de matériaux pédologique locaux permet de conserver un pool d’espèces représentatives 
des cortèges locaux (à savoir des prairies alluviales environnantes) via la banque de graines, pouvant 
être assimilée à la mémoire d’une partie des cortèges floristiques détruits. La pluie de graines, en 
revanche, ne joue pas un rôle prépondérant dans la phase de colonisation des sites restaurés mais 
renseigne sur la capacité des cortèges floristiques recréés à produire des graines devenant eux même une 
« source » pouvant alimenter le cortège l’année suivante. Ces résultats permettent donc de valider la 
première hypothèse. Les matériaux pédologiques locaux renferment une banque de graines 
s’exprimant rapidement sur le site nouvellement recréé permettant la colonisation de la végétation par 
des espèces végétales présentes dans le pool local. 
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La dynamique de colonisation suivie la première année met en évidence des processus de colonisation 
et de fermeture du milieu très rapides. Dès la deuxième année, des mécanismes d’exclusion compétitive 
se mettent en place avec pour conséquence directe la diminution du nombre d’espèces. L’étude des 
communautés végétales et la comparaison avec les prairies de référence permet de montrer la mise en 
place d’une trajectoire dynamique permettant de se rapprocher de cortèges floristiques typiques des 
prairies humides. Cependant les quatre matériaux pédologiques ne présentent pas les mêmes 
dynamiques et cortèges associés. Les modalités ACM et AGH présentent des cortèges qui, dès la 
seconde année de suivi, présentent les plus fortes similarités avec les cortèges des prairies de référence. 
La deuxième hypothèse est refutée car malgré un début de trajectoire dynamique visible, la similarité 
avec les crotèges cibles n’excèdent pas 50 %.
L’objectif étant de retrouver une prairie humide à vocation agricole, les biomasses aériennes produites 
ont également été suivies. Malgré une similarité avec les prairies de référence en termes de production 
de biomasses, la qualité de ces biomasses ne sont pas comparables à celles des biomasses produites au 
sein des prairies adjacentes, considérées comme des prairies de référence. La troisième hypothèse est 
donc validée.  
Cette étude montre cependant que la comparaison avec les prairies de référence est un point important 
dans le cadre de restauration écologique. En effet, l’évaluation du succès se faisant en comparaison avec 
un écosystème témoin, le choix des prairies de référence semble une étape clef passant entre autres par 
une caractérisation des communautés végétales mais aussi des sols en place. 
 
 
 
	
  
 
	
  
 
	
 
Chapitre 7 
Effet de la mise en place d’une double 
gestion par semis et fauche sur la 
mise en place des communautés 
végétales et leur dynamique 
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Effet de la mise en place d’une double gestion par 
semis et fauche sur la mise en place des 
communautés végétales et leur dynamique 
 
1. Introduction 
En restauration écologique, recréer l’ensemble des conditions abiotiques (i.e. le compartiment sol) d’un 
milieu n’est souvent pas suffisant pour retrouver la composition et la structure des communautés 
vivantes typiques, associées à l’écosystème de référence visé (Berendse et al., 1992). Le type de substrat 
et l’hydrologie sont généralement reconnus comme étant les premiers facteurs de contrôle de la 
dynamique des compartiments biologiques (Keddy, 2010) mais sont nécessairement complétés par les 
facteurs associés aux mécanismes de dispersion des espèces. Dans le cas de la restauration de 
communautés végétales suite à la recréation d’un milieu (milieu ouvert), le succès de l’installation du 
cortège floristique dépend du pool spécifique local (sensus of the species pool theory, Zobel, 1997), de 
la disponibilité des graines (Harper, 1977 ; Zobel, 2005) mais également du fait que les milieux 
susceptibles de fournir des espèces (milieu source) soient connectés au milieu receveur (milieu puits) 
(Zobel et al., 1998). Ce pool d’espèces locales correspond à l’ensemble des espèces constitutives des 
communautés et dépend également des capacités de dispersion potentielle de ces espèces sur de longues 
ou courtes distances au travers d’un paysage donné (Poschold et BIewer, 2005). Toutefois, la 
disponibilité des propagules (végétatives ou non, Grime, 2006) n’est pas toujours suffisante pour 
retrouver le cortège floristique initial présent avant perturbation. Le succès d’implantation des espèces 
est également une étape clé à ce retour. Ce succès est lié aux conditions environnementales locales 
(contraintes, ressources, perturbations) et aux interactions pouvant s’établir (i.e. compétition) (Bruun et 
Ejrnæs, 2006). 
Depuis les années 50, l’intensification de l’agriculture a conduit à transformer de nombreuses prairies 
humides alluviales en cultures (Green, 1990). Cette transformation a induit une perte des fonctions 
écologiques associées comme l’épuration de l’eau ou la patrimonialité de ces milieux. Suite à la prise 
de conscience de l’intérêt de ces milieux pour le fonctionnement écologiques des zones humides, 
plusieurs projets de restauration de ces prairies alluviales ont été menés (Vécrin et al., 2004). Dans le 
cadre de la restauration de prairies fortement dégradées, la restauration écologique des cortèges 
floristiques peut se faire selon deux approches : laisser la dynamique de colonisation spontanée 
s’exprimer et suivre au cours du temps la structuration des cortèges qui se succèdent (Lencova and 
Prach, 2011) ou bien orienter la phase de colonisation du milieu en semant des mélanges de graines 
d’origine locale prélevées dans des sites de référence et représentatives du cortège floristique visé 
(Grootjans, 2006 ; Kiehl et al., 2006 ; Scotton et al., 2012). Cette orientation initiale du début de la 
succession, pouvant s’apparenter à du « forçage », peut également être initiée via l’apport de foin (Kiehl 
et Wagner, 2006 ; Edwards et al. 2007 ; Rasran et al., 2007 ; Graf et Rochefort, 2008). Le foin est prélevé 
sur une prairie connexe dont le cortège floristique présente les espèces ciblées puis étalé sur le site 
receveur afin d’augmenter les chances d’installation de ces espèces. Ces deux techniques ont notamment 
été utilisées dans le cadre de restauration de prairies humides pauvres et acides (Poschold et BIewer, 
2005) mais également dans le cadre de restauration de milieu steppique (Coiffait-Gombault et al., 2011 ; 
2012) et ont toutes deux démontré l’effet positif de ces techniques pour augmenter l’installation 
d’espèces typiques, disparues suite à l’exploitation du milieu, ou encore l’effet positif d’espèces 
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structurantes permettant le retour d’espèces cibles par la suite. Toutefois, lorsque ces deux techniques 
ne sont pas applicables, le semis d’espèces du commerce peut être envisagé (Vécrin, 2003), notamment 
si l’objectif de restauration est d’obtenir des prairies à vocation agricole et non plus des prairies à fort 
enjeu patrimonial. Afin d’optimiser le succès de cette technique, le choix des graines s’avère primordial 
(Prach et al., 2013 ; 2014). Les mélanges de graines issues du commerce doivent correspondre 
préférentiellement aux espèces s’exprimant spontanément dans les prairies alluviales identifiées comme 
objectif de restauration, en raison de leur probable meilleure adaptation (cf. optimisation du succès de 
germination) aux conditions locales (Vécrin et Muller, 2003). 
Les communautés végétales associées aux prairies humides, et plus largement aux prairies semi-
naturelles, sont dépendantes des modes de gestion régulièrement appliqués à ces milieux qui de fait sont 
des facteurs appliquant une certaine pression et donc une sélection sur le cortège floristique présent
(Joyce, 2014). Parmi ces facteurs, la fauche est une contrainte couramment appliquée dans les milieux 
humides européens (Kolos et Banaszuk, 2013), considérée actuellement comme l'une des méthodes les 
plus efficaces pour protéger et restaurer la biodiversité des communautés végétales en milieu non 
forestier (Wahlman et Milberg, 2002). Des études ont notamment démontré que cette gestion a un effet 
positif sur la richesse floristique d’une part (Wahlman and Milberg, 2002 ; Grandchamps et al., 2005) 
mais également sur la conservation des espèces d’autre part (voir Talle et al., 2016). Cet effet positif est 
à nuancer avec la fréquence de fauche appliquée (Güsewell et al., 2000 ; Stammel et al., 2003) qui est 
généralement de deux fois par an (e.g. une fauche précoce au printemps et une fauche tardive à la fin de 
l’été (Schrautzer et al., 1996)). Selon Socher et al. (2013), cette fréquence de fauche correspondrait à 
une contrainte intermédiaire, permettant l’expression d’une richesse maximale en accord avec
l’hypothèse de la perturbation intermédiaire (sens de Grime, 1973), entre une fauche trop peu fréquente 
(moins d’une fois par an) et une fauche trop répétée. En effet, certaines prairies peuvent parfois être
fauchées jusqu’à 5 fois par an, entrainant une banalisation du cortège floristique (Socher et al., 2013). 
Deux fauches annuelles permettent ainsi une ouverture du milieu et ainsi la disponibilité pour les espèces 
en ressource lumineuse.  
La restauration écologique des prairies humides en lien avec la gestion est une question qui reste encore 
très peu documentée (Berg et al., 2012 ; Tälle et al., 2016). Gérard et al. (2008) montre cependant que 
la restauration de prairies humides abandonnées par la réintroduction d’une gestion, telle que la fauche, 
permet d’accroître les niveaux de contraintes ce qui permet, en retour, d’augmenter la richesse 
spécifique floristique ainsi que l’abondance des espèces (Gérard et al., 2008). Kolos et Banaszuk (2013) 
montrent également qu’une telle gestion des cortèges floristiques en contexte humide doit 
s’accompagner de la prise en compte des niveaux d’eau. 
Une étude préalable, réalisée sur les effets de différents types de sol reconstruits (HISTOSOLS 
recouverts) dans le cadre de la recréation d’une prairie humide à vocation agricole en contexte alluviale, 
montre que la banque de graines associée permet d’orienter rapidement le cortège floristique obtenu 
sans toutefois atteindre l’objectif. Au bout de deux ans, deux sols sur les quatre sols testés présentent 
une richesse floristique élevée mais une similarité de composition proche de 50% à celui du cortège 
floristique visé, c’est à dire à des communautés prairiales connexes au site. En parallèle, le suivi de la 
production de biomasse montre des résultats comparables à ceux des prairies de référence sans que la 
qualité fourragère ne soit retrouvée. Les arguments avancés pour expliquer les différences obtenues sont 
d’une part un suivi sans doute trop court (i.e. 2 années de recul) et une absence de gestion laissant 
s’exprimer un grand nombre d’espèces typiques de zones humides mais peu recherchées dans le cadre 
d’une exploitation agricole peu intensive. En effet, les prairies à usage agricole de la zone du site 
restauré, sont historiquement semées et fauchées deux fois par an (une fauche précoce et une fauche 
tardive). Une gestion par pâturage bovin peut également être utilisée en complément de la fauche. Par 
 
	 201	
ailleurs, une étude préliminaire, réalisée sur un HISTOSOL reconstruit mais non recouvert d’alluvions, 
a montré que l’utilisation d’un mélange de graines de Festuca arundinacea, Lolium perenne et Trifolium 
repens ne permettait pas un retour à un cortège prairiale sur un sol tourbeux. Dans ce contexte, seules 
les espèces fortement adaptées à ce contexte humide et turficole ont pu s’exprimer (Langlois, 
comm.pers.), indiquant que cette méthode n’est pas adaptée à ce type de sol.  
Dans le cadre général de la recréation de prairies humides à vocation agricole suite au comblement de 
ballastières, nous avons eu l’opportunité de tester l’effet d’un mélange d’espèces prairiales typiquement 
associées aux prairies de fauche de la Basse vallée de Seine, sur deux types de sol recréés (site 
expérimental 2). L’objectif de cette étude est d’estimer l’incidence du semis de trois espèces prairies 
couplé à la mise en place d’une gestion par la fauche sur les premiers stades de colonisation des cortèges 
floristiques. 
Trois hypothèses ont été testées : 
- L’utilisation de semences prairiales dès le début de la restauration d’un site permettrait au 
cortège de végétation de se structurer plus rapidement sur les deux types de matériaux utilisés 
pour recréer le sol. 
- L’application d’une gestion par fauche dès la fin de la première année permettrait de retrouver 
un cortège floristique plus proche de celui des prairies de référence.  
- La combinaison « semis fauche » va influencer la qualité par rapport à l’absence de gestion 
« non semis non fauche ».  
 
2.  Matériel et Méthodes 
2.1. Matériaux pédologiques testés
Suite au comblement d’une ballastière par des sédiments de dragage et recouverts de tourbe, deux types 
de matériaux pédologiques ont été apportés sur 20 cm pour finaliser la création de prairies humides à 
vocation agricole (dispositif expérimental 2). Les matériaux pédologiques utilisés sont nommés ACM 
et AGH. La modalité ACM correspond au mélange des 40 premiers centimètres de sol en place avant la 
destruction de la parcelle pour exploitation des granulats. Ce mélange correspond à un mélange d’un 
FLUVIOSOL colluvionné en surface et d’un HISTOSOL recouvert de colluvions. La seconde modalité 
AGH correspond au mélange des 40 premiers centimètres d’un HISTOSOL recouvert d’alluvions 
fluviatiles carbonatées argileuses, sol typique des prairies alluviales de la vallée de Seine. Ce mélange 
correspond aux horizons A, G et H en place sur une parcelle située à proximité du site restauré.  
2.2. Modalités de gestion testées / mise en place de la végétation 
Afin de comparer les effets d’un semis initial par rapport à une colonisation spontanée sur la mise en 
place des communautés végétales sur le site recréé, un mélange de graines de trois espèces prairiales 
(i.e. 40 % de graines de Dactylis glomerata, 40 % de graines de Festuca arundinacea et 20 % de graines 
de Trifolium repens) a été semé dès la fin de l’étalement des deux matériaux pédologiques. Ces trois 
espèces ont été choisies après concertation auprès d’un agriculteur de la zone d’étude et font partie des 
cortèges floristiques des prairies de référence. Au début du suivi (année 1), quatre traitements sont mis 
en place : 2 matériaux pédologiques x semis ou non semis, codés comme suit ACM_Semis, ACM_non 
Semis, AGH_Semis, AGH_non Semis. 
 

 
	 203	
Ces relevés de végétation ont été effectués deux fois par an, une fois au début de la saison végétative 
c’est-à-dire courant juin et une fois au pic de croissance de la végétation c’est à dire fin aout - début 
septembre. Ce double passage permet d’identifier le maximum des espèces ayant colonisé le site. 
2.4.  Qualité des biomasses aériennes 
La qualité des biomasses produites a été suivie par la mise en place d’analyses de valeurs fourragères, 
effectuées par un laboratoire indépendant (Laboratoire de Rouen (Alpha groupe)). Les teneurs en 
cendres, en fibres totales, en matière azotée totale et en glucides assimilables ont été mesurées sur des 
prélèvements de végétation réalisés au pic de végétation, fin août. L’échantillonnage a consisté à 
mélanger 5 prélèvements de biomasse effectués sur une surface de 100 cm².  
2.5. Analyses statistiques 
Un effet traitement (semis et/ou semis + fauche, colonisation spontanée) est recherché pour chaque 
année de suivi sur l’ensemble des variables de végétation suivies. La normalité et l’homoscedasticité 
n’ayant pas été obtenues, des tests non-paramétriques de Kruskal-Wallis suivi d’un post-hoc ont été 
réalisés. Lorsqu’un effet facteur est mis en évidence, des tests de comparaison de rangs sont ensuite 
effectués. Afin de prendre en compte les facteurs testés ainsi que leurs interactions, une analyse de 
variance non paramétrique avec permutations (PERMANOVA) a été réalisée avec un nombre de 
permutations n= 9 999. Des représentations graphiques basées sur des matrices de distances (méthode 
de Bray-Curtis) ont été réalisées (Non-metric multidimensional scaling NMDS). L’ensemble des 
analyse statistiques ont été réalisées l’aide du logiciel de statistiques R (version 3.2.3, R Development 
Core Team, 2013). 
 
3. Résultats 
3.1. Effet du semis sur la dynamique de colonisation la première année 
Indices écologiques (Tableau 7.1) : La richesse spécifique obtenue la première année au sein des 4 
modalités varie entre 53 et 61 espèces. La richesse totale maximale est obtenue sur le sol ACM non 
semé. La richesse la plus faible est également obtenue sur le sol ACM sur la partie semée. La richesse 
floristique obtenue sur le sol AGH est de 59 espèces que le site soit semé ou non semé. La richesse entre 
les modalités (matériaux pédologiques et semis) est donc relativement proche durant cette première 
année de suivi. La même tendance est trouvée pour la richesse moyenne au m² qui varie entre 15.79 ± 
3.22 et 19.75 ± 3.27 espèces. Un effet semis est mis en évidence (test de Kruskal-Wallis, X2 = 40.49, p 
= 1.01-6), avec une richesse spécifique moyenne significativement supérieure dans le traitement « non 
Semis » par rapport au « Semis » de ACM, tandis que AGH présente des richesses spécifique moyennes 
intermédiaires, non significativement différentes l’une de l’autre.  
Concernant les indices de diversité calculés, les mêmes tendances sont observées avec une diversité 
maximale pour la modalité ACM « non Semis » (H = 2.97 ± 0.16, S = 0.95 ± 0.01) et une diversité 
minimale pour la modalité ACM « Semis » (H = 2.74 ± 0.22, S = 0.93 ± 0.02), diversités 
significativement différentes l’une de l’autre. Pour ACM, aucun effet de sol n’est observé sur les indices 
de diversité (Tableau 7.1). Les valeurs obtenues sur ce type de sol sont intermédiaires par rapport à 
celles d’ACM. 
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En ce qui concerne l’équirépartition des espèces, un effet semis est observé (test de Kruskal-Wallis, 
X2 = 91.96, p < 2.2e-16). L’équitabilité des espèces est significativement plus importante dans les 
modalités semées des deux sols testés par rapport aux modalités non semées  
Tableau 7.1 : Indices écologiques décrivant la végétation identifiée la première année sur les différentes 
modalités de sol et en fonction de la mise en place ou non du semis. Les lettres différentes indiquent des 
différences statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x semis) 
    Richesse spécifique         
    
à l'échelle de 
la modalité 
à l'échelle du 
quadrat 
Shannon Simpson Équitabilité Sorensen 
            
A
C
M 
Semis  53 15.79 ± 3.22 b 2.74 ± 0.22 b 0.93 ± 0.02 b 0.90 ± 0.07 a 58.22 ± 7.70 c 
non Semis 61 19.75 ± 3.27 a 2.97 ± 0.16 a 0.95 ± 0.01 a 0.72 ± 0.03 b 60.85 ± 8.39 b 
                
A
G
H 
Semis  59 18.33 ± 3.70 ab 2.89 ± 0.19 a 0.94 ± 0.01 ab  0.87 ± 0.06 a 64.29 ± 8.36 a 
non Semis  59 16.88 ± 2.47 ab 2.82 ± 0.18 a 0.94 ± 0.01 ab 0.70 ± 0.03 b 59.28 ± 8.00 c 
 
Occurrences des espèces semées : Au sein des traitements semés des deux types de sols testés, les trois 
espèces ont été retrouvées sur la totalité des quadrats de suivis, soit un taux de présence de 100 %. En 
termes d’occurrence relative, les espèces ont des pourcentages respectifs de 6.33 % sur ACM et 5.45 % 
sur AGH.  Sur les modalités non semées, aucune des trois espèces n’a été identifiée sur AGH. Pour 
ACM, D. glomerata a été observée au sein de 37.5 % des quadrats correspondant à une occurrence 
relative de 1.87 % et T. repens a été observée sur un seul quadrat (4.17 % de présence) pour une 
occurrence relative de 0.21 % (Tableau 7.2). 
Tableau 7.2 : Occurrences relatives des trois espèces semées pour chaque traitement (semé / non semé) pour 
les deux sols testés. Le pourcentage d’occurrence relative est calculé en faisant le rapport de l’occurrence 
de l’espèce ciblée sur la somme des occurrences totale des autres espèces x 100. Les chiffres entre 
parenthèses indiquent le % de quadrat occupés par l’espèce (100 % signifiant que l’espèce est présente sur 
les 24 quadrats suivis) 
 
 
 
 
 
 
Structure des cortèges : La structure de la végétation a été appréhendée par les mesures de recouvrement 
et de hauteur moyenne. Le recouvrement de la végétation est compris entre 65.42 ± 27.83 % et 100 ± 
0.00 %, respectivement pour AGH_Semis et ACM_Semis. Un effet traitement est observé (test de 
    Dactylis glomerata Festuca arundinacea Trifolium repens 
ACM 
Semis 6.33 % (100 %) 6.33 % (100 %) 6.33 % (100 %) 
non Semis 1.87 % (37.5 %) 0 % (0 %) 0.21 % (4.17 %) 
          
AGH 
Semis 5.46 % (100 %) 5.46 % (100 %) 5.46 % (100 %) 
non Semis 0 % (0 %) 0 % (0 %) 0 % (0 %) 
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Kruskal-Wallis, X2= 24.69, p= 0.001) (Tableau 7.3) avec un recouvrement significativement plus faible 
sur AGH_Semis. Concernant la hauteur moyenne de végétation, elle varie au sein du site entre 30.54 ± 
28.36 cm, pour AGH_Semis et 99.31 ± 92.44 cm pour ACM_non Semis. Un effet du semis est mis en 
évidence (test de Kruskal-Wallis, X2= 39.76, p= 5.07e-7) (Tableau 7.3) avec des hauteurs moyennes 
significativement plus faibles au sein des traitement Semis pour les deux matériaux pédologiques testés  
 
Tableau 7.3 : Valeurs de recouvrement et de hauteur moyenne de la végétation la première année. Les lettres 
différentes indiquent des différences statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x semis) 
    
Recouvrement (%) 
 
Hauteur moyenne (cm) 
 
ACM 
Semis  100.00 ± 0.00 a 57.60 ± 14.59 b 
non Semis 95.35 ± 14.38 a 99.31 ± 92.44 a 
        
AGH 
Semis 65.42 ± 27.83 b 30.54 ± 28.36 b 
non Semis 99.85 ± 0.77 a 90.04 ± 20.83 a 
 
Les représentations des NMDS permettent de montrer une distinction des cortèges recréés selon les deux 
facteurs testés. L’axe 2, les espèces se discriminent selon la nature des matériaux pédologique utilisés 
(ACM versus AGH) pour la recréation du site (Figure 7.2 a). L’axe 1 permet de distinguer les cortèges 
floristiques obtenus sur les sols semés par opposition aux cortèges obtenus sur les sols non semées 
(Figure 7.2 b). Le regroupement des cortèges en prenant en compte à la fois le type de matériau 
pédologique et la mise en place du semis, une nette distinction des quatre modalités testées est mise en 
évidence (Figure 7.2 c). Les trois espèces semées (i.e. D. glomerata notée Dac.glo., F. arundinacea 
notée Fes.aru. et T. repens notée Tri.rep.) contribuent fortement à distinguer les modalités « Semis » des 
modalités « non Semis » tandis qu’elles ne participent pas à la distinction entre les deux matériaux 
pédologiques (Figure 7.2 d).   
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3.2. Effet de la fauche versus non fauche sur les modalités semées deux ans après la fin du 
comblement 
Indices écologiques : Deux ans après la fin du comblement, la richesse totale obtenue sur ACM est de 
13 espèces pour la modalité « Semis initial _ Non fauche » et de 21 espèces pour la modalité « Semis 
initial _ Fauche » (Tableau 7.5). Par comparaison, le traitement non semé non fauché atteint 34 espèces.  
Sur AGH, la richesse maximale est obtenue sur le « Semis initial _ Fauche » avec 62 espèces. La richesse 
est de 33 espèces sur le « Semis initial » non fauchée et de 30 espèces sur le traitement « non Semis _ 
non Fauche ». Une diminution de la richesse spécifique totale est donc observée pour tous les traitements 
à l’exception de la modalité AGH Si_F qui affiche une légère augmentation (gain de deux espèces). La 
diminution de la richesse la plus marquée est celle du traitement « Semis initial » d’ACM qui atteint 
66%. 
La richesse moyenne varie entre 5.75 ± 1.48 et 12.75 ± 2.56 espèces, respectivement pour les modalités 
« Si_nF » et « nS_nF » d’ACM (Tableau 7.5). Un effet traitement est mis en évidence (test de Kruskal-
Wallis, X2= 42.78, p = 1.29e-7). Ainsi, pour ACM, la richesse moyenne est significativement plus élevée 
sur « nonSemé_nonFauché » alors que les valeurs sont comparables pour les deux autres traitements 
(Tableau 7.5). Les mêmes tendances sont observées pour les indices de diversité (i.e. indice de Shannon 
et indice de diversité de Simpson). La diversité floristique est significativement plus élevée sur le 
traitement témoin (nonsemé_nonfauché) avec un indice d’équitabilité plus faible. Les indices de 
Sorensen calculés entre les traitements d’ACM sont statistiquement comparables et varient entre 66.21 
± 14.10 et 70.95 ± 11.28 %. 
Des tendances différentes sont observées pour le sol AGH, sur lequel un effet traitement est observé 
(test de Kruskal-Wallis, X2= 28.49, p= 0.0002). La richesse moyenne est significativement plus élevée 
sur « Semis_Fauche » avec 16.33 ± 4.62 espèces. Ces différences significatives sont également 
observées pour les indices de Shannon et de diversité de Simpson avec des valeurs respective de de 2.75 
± 0.29 et 0.93 ± 0.02 pour « Semis_Fauche ». Une diversité maximale est obtenue pour la modalité 
« Semis_Fauche ». L’indice d’équitabilité varie entre 0.71 ± 0.05 et 0.89 ± 0.08, respectivement pour 
les modalités « nS_nF » et « Si_nF » tandis que l’indice de similarité de Sorensen varie entre 56.08 ± 
9.56 et 67.77 ± 9.98 %, valeurs significativement différentes observées respectivement pour les 
modalités « Semis_Fauche » et « nonSemis_nonFauche ». La modalité semée fauchée présente donc 
une hétérogénéité dans son cortège plus importante durant cette deuxième année que la modalité 
« nonSemis_nonFauche ».  
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Tableau 7.5 : Indices écologiques décrivant la végétation obtenue la deuxième année sur deux sols testés en 
fonction des traitements appliqués. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les 
modalités testées (matériaux pédologiques x semis) 
   
Richesse spécifique 
à l’échelle de       
   
modalité quadrat 
Shannon Simpson Équitabilité Sorensen 
           
A
C
M 
Semis initial _ Fauche 21 7.17 ± 2.06 c 1.93 ± 0.30 c 0.85 ± 0.05 c 0.80 ± 0.12 ab  66.21 ± 14.10 ab 
Semis initial _ non Fauche 13 5.75 ± 1.48 c 1.72 ± 0.25 c 0.82 ± 0.05 c 0.78 ± 0.12 ab   70.95 ± 11.28 a 
non Semis _ non Fauche 34 12.75 ± 2.56 b 2.53 ± 0.19 b 0.92 ± 0.01 b 0.71 ± 0.05 b 66.99 ± 10.93 ab 
             
A
G
H 
Semis initial _ Fauche 62 16.33 ± 4.62 a 2.75 ± 0.29 a 0.93 ± 0.02 a 0.85 ± 0.10 ab 56.08 ± 9.56 c 
Semis initial _ non Fauche 33 12.92 ± 2.68 b 2.54 ± 0.21 b 0.92 ± 0.02 b  0.89 ± 0.08 a  57.50 ± 10.16 bc 
non Semis _ non Fauche 30 11.08 ± 1.84 b 2.39 ± 0.17 b 0.91 ± 0.02 b 0.71 ± 0.05 b 67.77 ± 9.98 ab 
 
Occurrence des espèces semées : Sur ACM, un an après le semis, D. glomerata et F. arundinacea sont 
présentes sur l’ensemble des quadrats où elles ont été semées (i.e. « Semis initial _ Fauche » et « Semis 
initial _ Non Fauche »). Ces deux espèces ont également été retrouvées sur les quadrats de la modalité 
« non Semis _ non Fauche » avec un pourcentage d’occurrence relative respectif de 7.52 % et 0.98 % 
(Tableau 7.6). La troisième espèce, T. repens, n’a été retrouvée sur aucun quadrat. 
Tableau 7.6 : Occurrences relatives des trois espèces semées, la seconde année de suivi. Le pourcentage 
d’occurrence relative est calculé en faisant le rapport de l’occurrence de l’espèce ciblée sur la somme des 
occurrences totale des autres espèces x100. Les chiffres entre parenthèses indiquent le % de quadrat occupés 
par l’espèce (100% signifiant que l’espèce est présente sur les 24 quadrats suivis) 
    Dactylis glomerata Festuca arundinacea Trifolium repens 
ACM 
Semis initial _ Fauche 13.95 % (100 %) 13.95 % (100 %) 0 % (0 %) 
Semis initial _ non Fauche 17.39 % (100 %) 17.39 % (100 %) 0 % (0 %) 
non Semis _ non fauche 7.52 % (95.83 %) 0.98 % (12.5 %) 0 % (0 %) 
          
AGH 
Semis initial _ Fauche 6.12 % (100 %) 6.12 % (100 %) 5.36 % (87.5 %) 
Semis initial _ non Fauche 6.46 % (83.33 %) 6.46 % (83.33 %) 5.81 % (75 %) 
non Semis _ non Fauche 0 % (0 %) 1.45 % (16.67 %) 0 % (0 %) 
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Sur AGH, les trois espèces semées ont été retrouvées sur au minimum 75% des quadrats correspondant 
aux traitements semés (i.e. « Semis initial _ Fauche » et « Semis initial _ non fauche », Tableau 7.6). 
L’occurrence relative de T. repens est plus faible en comparaison des deux autres espèces pour un même 
traitement. Même si le nombre de quadrats occupés par les espèces semées reste stable ou diminue, 
l’occurrence relative de ces espèces, elle, augmente du fait de la diminution du nombre total d’espèces 
entre les deux années de suivis. Pour la modalité « non Semis _ non fauche », seule F. arundinacea a 
été identifiée avec 1.45 % d’occurrence relative (Tableau7.6). 
Structure des cortèges : Le recouvrement végétal mesuré sur le sol ACM la seconde année atteint 100 
± 0.00 % sur le « Semis initial _ Fauche », 97.50 ± 10.52 % sur le « Semis initial _ non Fauche » et 
99.29 ± 1.98 % sur le « non Semis _ non Fauche ». Aucun effet traitement initial ou gestion n’est mis 
en évidence (Tableau 7.7). La hauteur moyenne de végétation varie pour les trois traitements entre 
112.22 ± 39.49 et 122.71 ± 23.99 cm, respectivement observées pour « Si_nF » et « nS_nF ». Aucune 
différence significative n’est observée entre les trois traitements. 
Sur AGH, le recouvrement varie entre 77.92 ± 26.58 et 99.00 + 3.32 %, recouvrement observé pour les 
modalités « Si_F » et « nS_nF » (Tableau 7.7). Un effet significatif de la gestion est observé avec un 
recouvrement significativement plus important en l’absence de gestion (« nS_nF ») et plus faible lors 
d’une gestion couplée au semis initial la première année (« Si_F »). Une tendance inverse est observée 
pour la hauteur moyenne qui varie entre 89.17 ± 19.88 cm pour « nS_nF », valeur significativement plus 
faible que pour la modalité « Si_F » avec 94.92 ± 28.10 cm de hauteur moyenne. 
Tableau 7.7 : Valeurs de recouvrement et de hauteur moyenne au sein des différentes modalités lors de la 
deuxième année de suivi. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les modalités 
testées (matériaux pédologiques x semis) 
    
Recouvrement (en %) 
 
Hauteur moyenne (en cm) 
 
ACM 
Semis initial _ Fauche 100.00 ± 0.00 a 122.00 ± 37.52 ab 
Semis initial _ non Fauche 97.50 ± 10.52 ab 112.22 ± 39.49 ab 
non Semis _ non Fauche 99.29 ± 1.98 a 122.71 ± 23.99 a 
        
AGH 
Semis initial _ Fauche 77.92 ± 26.58 b 94.92 ± 28.10 b 
Semis initial _ non Fauche 95.31 ± 7.68 ab 94.73 ± 41.13 bc 
non Semis _ non Fauche 99.00 ± 3.32 a 89.17 ± 19.88 c 
 
L’ordination par NMDS réalisée sur les espèces identifiées la seconde année sur l’ensemble des 
traitements des deux sols testés montre des tendances similaires à celles observées durant la première
année de colonisation du milieu. Les deux sols se distinguent selon l’axe 2 (Figure 7.3a), tandis que les 
traitements « semis inital », « non semis » se distingue selon l’axe 1 (Figure 7.3b). La facteur gestion 
par la fauche a également été testé (Figure 7.3c) mais la différentiation entre les deux modalités au bout 
d’une année n’est pas marquée. Le regroupement par modalités testées permet de mettre en évidence 4 
groupes : deux groupes regroupant les points de suivis sans aucune gestion (i.e. ni semis ni fauche 
« nS_nF ») pour AGH et ACM, et deux groupes avec d’un côté les modalités ayant été semées 
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« semis » contribuent respectivement pour 22 % et 25 % aux différences de cortèges tandis que la gestion 
par la fauche n’explique que 1 % de la variabilité (Tableau 7.8). Un effet significatif de l’interaction des 
facteurs testés a également été identifié (Tableau 7.8 et Figure 7.3d). Ces résultats sont en accord avec 
l’ordination par NMDS présentée précédemment où une nette distinction des cortèges floristiques 
recréés selon le matériau pédologique (axe 2 de l’ordination) et la mise en place d’un semis initial (axe 
1 de l’ordination) est mis en évidence. 
Tableau 7.8 : Résultats de l’analyse de variance par permutation (PERMANOVA) réalisés sur l’ensemble 
des cortèges permettant de tester statistiquement les facteurs testés (i.e. matériaux pédologiques, semis, 
fauche) et leurs interactions 
  Df F. model R2 p 
Matériaux pédologiques 1 72.56 0.22 0.001 *** 
Semis 1 83.05 0.25 0.001 *** 
Fauche 1 4.41 0.01 0.003 *** 
         
Matériaux pédologiques : Semis 1 51.79 0.16 0.001 *** 
Matériaux pédologiques : Fauche 1 5.38 0.02 0.001 *** 
 
Avant de comparer les cortèges floristiques obtenus sur les sols recréés aux cortèges des prairies de 
référence, les cortèges sont décrits via l’identification des 10 espèces les plus abondantes dans chaque 
traitement au cours des deux années de suivis (Figure 7.4).  
Durant la première année, les cortèges des modalités semées sont dominées par les trois espèces semées 
D. glomerata, F. arundinacea et T. repens. Malgré leur identification au sein des cortèges, ces espèces
ne sont pas identifiées parmi les plus abondantes des cortèges « non Semis » des deux matériaux. Outre 
la différence entre modalités « Semis » et « non Semis », une différence est observée entre ACM et 
AGH. Le cortège identifié au sein du matériau pédologique ACM est marqué par la présence de 7 
graminoïdes, contre 4 pour le matériau pédologique AGH, dont Agrostis stolonifera commune aux 
quatre traitements. 
Au cours de la deuxième année, une différence entre les deux matériaux pédologiques est observée. Le
matériau ACM est marqué par une différence entre les modalités ayant été ensemencées la première 
année (« Semis initial_non Fauche » et « Semis initial_Fauche ») et la modalité « non Semis ». Au sein 
des cortèges semés les quatre espèces graminoïdes les plus abondantes sont identiques, à savoir D. 
gomerata, F. arundinacea, Holcus lanatus et Juncus effesus. Cette différence n’est pas observée entre 
les modalités semées et les modalités non semées du matériau pédologique AGH. Cependant, un effet 
de la fauche est observé sur le pourcentage de présence des espèces semées. 
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moins visibles sur les mesures réalisées la deuxième année avec des valeurs comparables voir inférieures 
dans les modalités « non Semis ». 
Les glucides assimilables ont également été mesurés. Les résultats obtenus sont similaires entre les deux 
matériaux pédologiques mais s’inversent entre les deux années de suivis (Tableau 7 .9). L’année du 
semis (i.e. Année 1), des taux de glucides assimilables plus élevés sont obtenus dans les modalités 
« semis » et sont supérieurs aux valeurs des prairies de référence. Au cours de l’année 2, les résultats
s’inversent avec des taux de glucides assimilables plus élevés sur le « non Semis_non Fauche ». Ainsi 
par exemple pour ACM, les glucides assimilables mesurés sont de 2.9 % pour la modalité « non Semis » 
et 10.9 % pour « Semis » la première année. La deuxième année, pour ce même matériau pédologique, 
les glucides assimilables contenus dans les biomasses aériennes sont de 1.2 % pour la modalité « Semis
initiale_Fauche » et 14.1 % pour la modalité « non Semis_non Fauche ». 
 
Tableau 7.9 : Synthèses des analyses réalisées sur les biomasses aériennes produites au sein de chaque
modalité testée au cours des deux années de suivis. Ces suivis ont également été réalisés sur les prairies de 
référence PR1_B, PR1_H et PR17 (MAT : Matière Azotée Totale) 
 
      Cendre MAT Fibres Glucides assimilables 
      % g.kg-1 MS % % 
ACM 
Année 1
Semis 1.7 29 9.1 10.9 
non Semis 3.9 44 17.8 2.9 
            
Année 2 
Semis initial _Fauche 1.8 45 7.6 1.2 
Semis Initial _ non Fauche - - - - 
non Semis _ Non Fauche 3.6 43 13.6 14.1 
              
AGH 
Année 1 
Semis 1.7 27 9.8 9.1 
non Semis 3.7 52 25.9 < 0.1 
            
Année 2 
Semis initial _Fauche 1.9 42 8.6 7.9 
Semis Initial _ non Fauche - - - - 
non Semis _ Non Fauche 3.3 32 23.1 3.9 
PR1_B 1.9 49 7.3 3.2 
PR1_H 1.9 55 8.5 8.6 
PR17 1.9 40 8.4 5.4 
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4. Discussion 
L’objectif de cette étude est d’estimer l’incidence du semis de trois espèces prairiales couplé à la mise 
en place d’une gestion par la fauche sur les premiers stades de colonisation des cortèges floristiques. 
• Une incidence du semis  
 
Dans un premier temps, l’étude a cherché à mettre en évidence si la mise en place d’un semis initial sur 
deux sols entièrement reconstitués permettait d’orienter les premiers stades de colonisation de la 
végétation.  
Dès la première année, le nombre d’espèces totales identifiées est relativement proche entre traitement 
puisqu’il est compris entre 53 et 61 espèces. Cependant, les trois espèces semées colonisent rapidement
les sols recréés et ont un effet (léger mais significatif) sur le sol ACM. La richesse moyenne et la 
diversité floristique obtenues sur les quadrats semés sur ce sol sont plus faibles par comparaison aux 
non semés. Les espèces ont toutefois une répartition comparable. Sur AGH, aucun effet du semis n’est 
mis en évidence sur la richesse moyenne ou la diversité. Le seul effet du semis des trois espèces est 
visible sur l’équi-répartition des espèces qui est plus faible sur le traitement non semé indiquant que le 
semis tend à répartir les espèces plus équitablement.  
Les études menées sur la restauration écologique des prairies alluviales concernent le plus souvent des 
projets de restauration d’anciennes prairies utilisées pour de l’agriculture intensives puis restaurées dans 
le but de retrouver de la patrimonialité ou les fonctions écologiques associées (ex : épuration de l’eau, 
stockage du carbone). Rares sont les études réalisées dans un contexte de recréation totale du profil 
pédologique de la prairie avec pour objectif de suivre la mise en place des communautés végétales. Dans 
le cas de la restauration de prairies humides, anciennement cultivées, les conditions initiales 
correspondent généralement à des sols riches en éléments nutritifs (Gough et Marrs, 1990) peu 
favorables à l’installation d’une flore diversifiée de prairies humides. A ces conditions abiotiques, est 
généralement associée une banque de graines appauvrie (MacDonald, 1993) ne facilitant pas le retour 
du cortège prairial ciblé et nécessitant donc un flux de graines de milieux connexes compatibles avec 
l’état objectif. D’après l’étude de Sélinger-Looten et Muller (2001), trois stades de successions végétales 
sont observés dans les prairies remises en herbes après cultures : un stade initial dominé par les espèces 
semées et les espèces rudérales, ces dernières étant connues pour leur persistance (Thompson et al., 
1998), suivi d’un stade de transition (au bout de 3 ans) avec le développement d’espèces de prairies 
communes et enfin un stade de maturation dans lequel sont retrouvées des espèces prairiales plus 
exigentes vis-à-vis des conditions locales.  
Une diminution progressive voire la disparition des espèces quelques années après le semis est souvent 
observée dans la littérature (Peeters, 2004). Bien souvent les espèces ayant réussi leur installation sont 
limitées dans leur étalement voire même éliminées par le développement d’autres espèces plus 
compétitives. Cette tendance n’est pas visible après deux années de suivis à l’exception de Trifolium 
repens, qui n’a pas été observé lors des relevés de la deuxième année dans le matériau ACM et est moins 
présente dans AGH en comparaison des deux autres espèces semées. Cette disparition ou diminution 
d’occurrences peut s’expliquer entre autres par un processus d’exclusion compétitrice (Grime 1973). 
Dès la première année, un couvert végétal très important s’est mis en place traduisant une fermeture du 
milieu avec une hauteur de végétation également importante, particulièrement pour ACM. Cette 
fermeture rapide du milieu entraîne la mise en place d’interactions inter- et intra-spécifiques telles que 
la compétition par interférence (Grime, 1977). Le matériau pédologique AGH étant caractérisé par une 
fermeture du milieu plus lente, les compétitions par interférence n’ont pas été observées pour T. repens. 
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La disparition d’espèces semées telles que Trifolium repens quelques années après la mise en place du 
semis a déjà été observée dans le cadre de restauration d’un couvert végétal en milieu alluvial dans l’Est 
de la France (Vécrin, 2003). Les deux autres espèces semées, D. glomerata et F. arundinacea sont 
abondantes avec une présence sur 100% des relevés pour ACM semé et AGH semé fauché, tandis qu’une 
diminution est observée pour AGH « Semis_non Fauche ».  
Un point à mettre en avant dans des projets de restauration utilisant des mélanges de graines issues du 
commerce est l’utilisation d’espèces s’exprimant spontanément dans le milieu recréé (Vécrin et Muller, 
2003). Les trois espèces semées lors de cette expérimentation sont des espèces typiques des prairies 
humides locales, retrouvées dans la banque de graines des deux sols testés. En effet, elles s’expriment 
spontanément dans la modalité « non Semis » d’ACM dès la première année (donc avant la fructification 
des individus semés).  Enfin, ces espèces sont également présentes dans les cortèges des prairies de 
référence. Ces espèces sont donc typiques des prairies humides alluviales expliquant ainsi leur forte 
contribution lors de la phase de colonisation. 
• Un effet semis prédominant à la fauche 
 
Dans un second temps, l’étude présentée a cherché à montrer l’incidence d’une gestion par la fauche 
des cortèges préalablement semés par rapport à une gestion uniquement par semis et par rapport à aucune 
gestion.  
Les résultats obtenus la deuxième année montrent que la richesse totale diminue sur l’ensemble des 
traitements à l’exception du traitement semé fauché du sol AGH où elle reste quasi stable (62 espèces 
au total contre 59 la première année). Ce résultat est également obtenu au niveau de la richesse moyenne 
par m² et sur la diversité. Sur ACM, le semis induit une diminution significative de la richesse moyenne 
qu’il y ait fauche ou non la seconde année. Sur AGH, les résultats sont plus contractés. Les valeurs du 
semis sans fauche restent comparables à celles des quadrats témoin. En revanche, l’application d’une 
fauche sur le semis entraine une augmentation significative de la richesse moyenne et de la diversité par 
rapport aux deux autres traitements.  
Dans leur étude, Tälle et al. (2016) ont montré, en accord avec les résultats obtenus sur le sol ACM, que 
la fauche a pour incidence une homogénéisation du cortège c’est-à-dire une diminution de la richesse 
spécifique, de la diversité et une équitabilité des espèces plus forte (Talle et al., 2016). Cet effet de la 
fauche est souvent observé lors du retour d’une gestion après abandon (Joyce, 2014). La fauche est une 
contrainte uniforme dans le temps (i.e. deux fois par an) mais aussi dans l’espace, contrairement au 
pâturage qui entraine une ouverture ponctuelle du milieu via le piétinement ce qui a un impact sur le 
cortège et sur l’homogénéité des espèces (Tälle et al., 2016). La fauche entraîne donc une 
homogénéisation du cortège mais également une diminution de la compétition inter- et intra- spécifique 
permettant ponctuellement la coexistence de nombreuses espèces sur une surface restreinte (Leps, 2014 ; 
Talle et al., 2016).  
Par opposition aux résultats obtenus sur le sol recréé ACM, l’effet de la fauche réalisée sur le sol AGH 
limite cette homogénéisation. Pour ce matériau pédologique, lors de la mise en place de la fauche, c’est-
à-dire à l’issue de la première année végétative, le cortège de la modalité AGH « Semis » présentait un 
taux de recouvrement et une hauteur de végétation significativement plus faibles que les autres 
modalités, laissant une partie du sol à nu lors du passage de l’engin agricole. La réponse de la végétation 
obtenue la seconde année sur le traitement fauche peut donc s’expliquer par un effet combiné à la fois 
d’un sol plus ouvert et du passage du tracteur. En effet, le sol AGH étant, par comparaison au sol ACM, 
plus meuble en raison d’une teneur en argile plus importante, a entraîné la formation d’ornières lors du 
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passage du tracteur. Cet effet a été accentué par le fait que le recouvrement de la végétation au sol n’était 
pas optimal. Ces ouvertures ont créé des niches de régénération permettant l’expression des graines de 
la banque du sol la deuxième année, mécanisme non observé sur ACM en raison de la portance plus 
importante du sol et donc d’une stabilité lors du passage du tracteur.  
La réponse de la végétation à l’application de la fauche est donc différente selon le type de matériel 
utilisé pour la recréation du sol de la prairie restaurée. Cependant les résultats sont mesurés sur une 
période très courte (1 an après la mise en place de la fauche). Kolos et Banaszuk (2013) montrent dans 
leur étude qu’un changement des communautés végétales intervient au minimum deux ans après la 
première fauche.  
Pour évaluer si les cortèges floristiques obtenus après 2 années de suivis se rapprochent des cortèges de 
prairies permanentes typiques de la plaine alluviale, une comparaison a été effectuée entre les relevés 
des 6 modalités testées sur le site comblé et les relevés des 7 prairies de référence. Les différences 
obtenues ne s’expliquent pas par la gestion, les prairies étant actuellement gérées de façon différentes 
(i.e. fauche ou gestion fauche et pâturage extensif) mais par le sol et plus particulièrement celui de la 
prairie PR1 qui se distingue des 6 autres prairies en raison des deux sols qui la caractérisent. De plus, 
dans cette étude seule la gestion actuelle a été prise en compte et non la gestion passée. Les gestions 
antérieures ont sans doute une influence sur les cortèges actuels et leur connaissance permettrait 
d’expliquer les différences de cortèges observées. 
Les résultats de la comparaison permettent de distinguer la réponse des cortèges floristiques obtenus sur 
les deux types de sols.  Pour ACM, une similarité plus importante est observée avec deux prairies de
référence (PR26 et PR1). Ce résultat est en accord avec l’étude menée précédemment montrant la plus 
forte similarité de ce matériau en condition de colonisation spontanée avec PR1 et PR26. Le pourcentage 
de similarité maximal est observé pour la modalité « Semis initial_non Fauche », montrant ainsi 
l’influence du semis pour ce matériau pédologique. Concernant AGH, une nette distinction se fait entre 
les cortèges « Semis initial » qu’ils soient fauchés ou pas et les cortèges « non Semis_non Fauché » 
présentant une plus forte similarité avec la prairie de référence PR2. Cependant, quel que soit le type de 
sol considéré, les pourcentages de similarité restent inférieurs à 50 %, montrant que le cortège visé n’est 
pas encore atteint. Le premier facteur pouvant expliquer cette différence est un pas de temps insuffisant 
(i.e. deux ans) pour pouvoir observer un retour complet des espèces d’une communauté typique de 
prairie humide alluviale. 
En termes de restauration, les effets de la gestion utilisée sont très variables dépendant directement des 
caractéristiques des prairies humides restaurées (sol, humidité, banque de graines disponible). Selon le 
type de prairies humides considérées, la gestion par pâturage peut avoir un effet plus intéressant que le 
semis et/ou la fauche dans certains cas, mais à l’inverse, la fauche peut parfois être plus efficace que le 
pâturage (Tälle et al., 2016). 	
• Une meilleure qualité fourragère : incidence du semis 
 
Les prairies recréées ayant pour objectif une vocation agricole, la qualité des biomasses aériennes a été 
suivie sur les modalités « Semis », « non Semis » pour la première année et sur les modalités « Semis 
initial_Fauche » et « non Semis_non Fauche » pour la deuxième année.  
Un effet positif du semis est mis en évidence sur la qualité des biomasses aériennes produites au sein 
des deux matériaux pédologiques. En effet, les cortèges semés présentent des teneurs en glucides 
assimilables plus élevées la première année, des taux de cendres plus faibles (i.e. moins de matière 
minérale dans les tissus signe d’un risque de pollution (Demarquilly et Andrieu, 1992), une teneur en 
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fibres également plus faible (i.e. plus de feuilles que de tige donc une valeur fourragère plus élevée 
(Pain, 2017)) et de plus fortes quantités de matières azotée totales durant la deuxième année. La mise 
en place d’un semis dès la fin du comblement de la ballastière permet ainsi de retrouver des cortèges 
floristiques présentant une qualité fourragère semblable à celles estimées dans les prairies de référence. 
Ce résultat est en accord avec des travaux menés par Mitchley et al. (1996) montrant que le semis conduit 
à la recolonisation rapide d’un couvert herbacé et de bonne valeur fourragère. Ces résultats montrent 
que l’utilisation des matériaux pédologique locaux de recouvrement de la tourbe permet de retrouver 
rapidement (i.e. dès la première année) une production de biomasse (Cf. Chapitre 6) en termes de 
quantité comparable voire supérieure aux prairies de référence. 
Le pâturage du dispositif expérimental n’a pas été mise en place au cours de ces premières années de 
suivis. De la même manière, la fauche mise en place a consisté en la coupe sans « extraction » des 
biomasses. En effet, malgré les contrôles de leur niveau de pollution des sédiments de dragage acceptés 
au sein de la ballastière, le principe de précaution a été appliqué dans ce projet, volonté commune à 
l’ensemble des acteurs. Ainsi les biomasses produites par les sites restaurés n’ont pas été utilisées ces 
premières années à des fins agricoles même si les résultats montrent des biomasses tout à fait 
comparables d’un point de vue qualitatif aux biomasses produites dans les prairies connexes. Un suivi 
doit être poursuivi pour valider le fait d’utiliser ces prairies à plus ou moins courts termes en contexte 
d’agriculture extensive.   
5. Conclusion 
Associé au transfert de matériaux pédologiques d’origine locale, cette étude montre un effet positif et 
prédominant du semis d’espèces prairiales dès les premières phases de colonisation de la végétation. En 
effet, l’ensemencement des sols nouvellement recréés par des espèces prairiales typiques des prairies 
alluviales dès le début de la restauration du site a permis au cortège de végétation de se structurer plus 
rapidement et ce pour les deux matériaux pédologiques ACM et AGH. La première hypothèse est donc 
validée. La portance des sols étant en partie assurée dès la fin de la première année de suivis, 
l’application d’une gestion par la fauche a également été mise en place. L’hypothèse testée qui était que 
la combinaison du semis et de la fauche permettrait de retrouver un cortège floristique plus proche de 
celui des prairies de référence est partiellement validée. En effet, un effet prédominant du semis est 
estimé en comparaison à la gestion par la fauche ave un effet différent selon le matériau pédologique de 
recouvrement testé. Les résultats obtenus montrent également qu’un intérêt tout particulier doit être 
porté aux caractéristiques des sols utilisés lors d’une recréation de milieu et à la période où la gestion 
(i.e. fauche) peut être appliquée. Dans notre cas, la fauche sur ACM est tout à fait préconisable dès la 
fin de la première année, en revanche sur AGH il serait sans doute préférable d’attendre une année 
supplémentaire pour que la végétation permette au sol via les racines de se stabiliser.  
Enfin, la troisième hypothèse testée était que la combinaison « semis fauche » allait également 
influencer la qualité par rapport à l’absence de gestion « non semis non fauche ». Cette dernière 
hypothèse est validée. La mise en place du semis dès la première année influence positivement la 
qualité des biomasses produites pour les deux matériaux pédologiques ACM et AGH avec une qualité 
comparable aux prairies de référence. Cette tendance est confirmée durant la seconde année. Cependant, 
l’incidence de la fauche sur les cortèges recréés ne semble pas prédominant en comparaison à l’incidence 
du semis au cours de ces premières années suivant la fin des travaux de comblement. 
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Partie 3 
Incidence des niveaux d’engorgement 
des sols recréés sur le processus de 
denitrification et sur le 
developpement d’une espèce prairiale 
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Transition vers les chapitres 8 et 9 
 
Les suivis pédologiques et floristiques, présentés respectivement dans la partie 1 et la partie 2 ont été 
menés au sein des dispositifs expérimentaux, c’est-à-dire en condition terrain. La fonction de 
dénitrification des sols a été appréhendée en hiver, lorsque la nappe alluviale est haute et la végétation 
peu développée, et en été lorsque la nappe alluviale est basse. Le projet de recréation a pour objectif de 
recréer une prairie humide à vocation agricole dans un contexte de plaine alluviale où l’engorgement 
par débordement de la nappe alluviale est un facteur primordial du fonctionnement des écosystèmes 
prairiaux. Afin de compléter cette démarche empirique, une démarche expérimentale est réalisée ex situ 
pour répondre à une dernière question : 
 
Question 4 : Comment l’engorgement en eau d’un sol influence-t-il (1) le processus de 
dénitrification associé et (2) les traits de réponse d’une espèce végétale prairiale et plus 
particulièrement sa capacité de production de biomasses ? 
 
 
Cette partie est divisée en deux chapitres, tous deux sous la forme d’articles scientifiques. Le chapitre 
8 est consacré à l’effet de trois niveaux d’engorgement des sols recréés sur le processus de dénitrification 
et sur l’activité des communautés bactériennes associées (Chapitre 8 / Article 1). Le chapitre 9 évalue 
l’effet de ces mêmes niveaux d’engorgement sur les traits de réponses (morphologiques et fonctionnels) 
d’une espèce prairiale cible, Holcus lanatus (Chapitre 9 / Article 2). L’ensemble de cette seconde partie 
s’appuie exclusivement sur des résultats obtenus lors de deux expérimentations menées en jardin
expérimental. Ces deux chapitres sont rédigés sous forme d’articles scientifiques en anglais. Le chapitre 
7 est en préparation pour être soumis dans Applied Soil Ecology. Le chapitre 8 est soumis à Flora et 
accepté avec corrections majeures.  
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Waterlogging effect on different created topsoils on 
the denitrification process microbial-mediated 
 
Audrey BOIGNE a c, Estelle LANGLOIS a, Tiffanie LESCURE b, Marthe AKPA-VINCESLAS a, 
Philippe DELPORTE a, Bruno BUATOIS c, Laurent QUILLET b, Fabrice BUREAU a  
In prep for Applied Soil Ecology 
1.  Introduction 
Human-induced disturbance is omnipresent in terrestrial ecosystems (Hannah et al., 1995).  In large 
floodplain, dam construction, the embankment and channelization of river have interfered with the 
natural flooding regime resulting in a modification of water table fluctuation and so affecting the 
biological process in floodplain soil and vegetation (van Oorschot et al., 2000). However, soil functions 
(e.g., soil organic matter decomposition; DeLaune et al., 1981, nitrogen – mineralization, nitrification, 
denitrification; Gambrell and Patrick, 1978, phosphorous (P) – availability; Patrick et al., 1985) are often 
influenced by the water table. Flood disturbances regime strongly influence the pathways of C and N 
cycling including soil biochemistry and change in the microbial properties of floodplains soils (Amoros 
and Petts, 1993 ; Mitsch and Gosselink, 2002). N cycling in alluvial soils is directly affected by flooding 
conditions for example duration and water levels (Hernandez and Mitsch, 2007 ; Song et al., 2010). 
Denitrification is the most important mechanism for N removal (Seo and DeLaune, 2010) that permits 
to minimize eutrophization problems (Johnston, 1991; Bachant and Horne, 2000; Kjellin et al., 2007). 
This process is particularly interesting and important to reduce a reactive form of N (NO3- - N) to a non 
– reactive form (inert N2) (Seitzinger et al., 2006) thanks a sequentially reduced nitrate (NO3-) to nitrite 
(NO2-), to nitric oxide (NO), to nitrous oxide (N2O) and finally to dinitrogen (N2) (Saggar et al., 2013 ; 
Friedl et al., 2016). Denitrification is a facultative anaerobic process where NO3- is used as a terminal 
electron acceptor by many microorganisms (Hamonts et al., 2013) when dioxygen (O2) becomes limiting 
in the environment (Saggar et al., 2013). Studies have shown a significant correlation between 
denitrification and microbial community patterns in wetlands suggesting the role of denitrifying 
bacterial composition in this process (Peralta et al., 2010 ; Song et al., 2010). Denitrifiers, which 
correspond to 60 genera of bacteria and archaea, are not numerically abundant (0.5 – 5 % of total 
bacterial community) but they are ubiquitous in soil (Tiedje, 1988 ; Saggar et al., 2013). Denitrification 
is catalysed by the action of independent intracellular enzymes: Nitrate reductase (Nar), Nitrite reductase 
(Nir), Nitric –oxid reductase (Nor) and Nitrous oxide redutase (Nos). The names of denitrification genes 
correspond to their enzyme producers. Nitrite reductase (Nir) is involved in the key step in the 
denitrification process (Philippot and Hallin, 2005). Philippot and Hallin (2005) suggested that 
denitrifying bacterial communities are a possible regulating factor of denitrification rates. Morevover, 
denitrifying bacterial communities respond differently to environmental factors (Cavigelli and 
Robertson, 2000). Environmental factors affecting denitrification can be categorised as proximal and 
distal regulators (Groffman and Tiedje, 1988 ; Tiedje, 1988 ; Groffman and Tiedje, 1991; de Klein et al. 
2001, Wallenstein et al. 2006). Proximal regulators affect directly denitrifying communities while distal 
regulators will control at larger scales and longer time. Proximal regulators include NO3- and O2 
concentrations, C availability and temperature, while distal regulators include soil texture, pH and plant 
growth for example (Saggar et al., 2013). 
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Services or functions provided by ecosystems, as denitrification process are degraded simultaneously 
with the ecosystems degradation. During the mining exploitation, functions supported by soil have 
typically disappeared and are lost. In fact, to access target resources, such as sand and gravel in large 
floodplains, opencast mining requires the stripping of the soil and so the complete destruction of the 
vegetation and the soil (Boyer et al., 2011).  
In the same time, human activities and particularly agricultural activity (Robertson and Vitousek, 2009), 
have driven an increase of the annual global production of reactive nitrogen (N) responsible the 
degradation of water and air (Galloway et al., 2004; Morse et al., 2015). Thus, a strong interest is carried 
to wetlands whether wet meadows or floodplain grasslands (Sirivedhin and Gray, 2006 ; Joyce, 2014).  
The experiment presented in this paper was conducted in a restoration project which have the objective 
to recreate a wet grassland typical of the floodplain of the Seine River (France) after a mining 
exploitation. The creation of gravel pit causes the destruction of wet grasslands in the Seine floodplain 
(GIP Seine Aval, 2010). Usually, the gravel pits are converted in ponds dedicated to leisure base or bird 
habitat protection. Since 1998, first experimental project was conducted to fill gravel pits with dredged 
sediments of the Seine River. The first experiment of peaty soils creation has been initiated in 2008. 
Experimental objective was to recreate high patrimonial value habitats ranging on a topographic gradient 
from shallow water to wet grassland (see Mchergui et al., 2014 for more details). In this experiment, 
denitrification was most efficient in waterlogged peaty soil (Mchergui et al., 2014). However, peaty 
soils are not regularly identified in the Seine estuary. In fact, peat is covered by alluvial deposit brought 
by Seine river during flood events. 
In this second experiment, the question is how to restore wet grasslands with typical soil functions and 
plant diversity for an agricultural purpose. The idea of this ecological restoration project is the recreation 
of the soil using mixture of pedological horizons coming from the initial soil profile present before 
extraction. Restoration projects and particularly of mining site where the soil is completely destroyed, 
should not focus only on the vegetation compartment, but also “regenerate soil functions that form the 
foundations on which ecosystems can persist” (Ohsowski et al., 2012) and microbial community, which 
contribute to these process (Waterhouse et al., 2014). Thus, using different mixture of pedological 
horizons, we recreated four topsoils in the ecological restoration project of wet grassland and we 
experimentally studied effects of different waterlogging levels and duration on N removal and 
denitrification rate. The objective of this paper is to determine, among these four created topsoils, 
which one seems to be the most efficient for the denitrification process under different 
waterlogging levels and date. We hypothesized that topsoils which are usually waterlogged, will 
present rapidly the higher values of denitrification rate but also the microbial community. This 
hypothesise is based on assumption that soil type regularly waterlogged, in addition to these chemical 
and physical characteristics, will inherit efficient denitrifying microbial communities. 
2. Material & Method 
2.1. Topsoils created 
The experiment was conducted at the Normandy University, Rouen (49° 27’ 26.12’’ N; 1° 04’ 06.48’’ 
E – France), under similar climatic conditions as the topsoil sampling site. The horizons used to create 
topsoils were sampled from wet grasslands of the Seine valley in Normandy, at Yville-sur-Seine (49° 
24’ 59.12” N; 0° 53’ 14.53” E). Pedological prospection yielded two representative soils.  
The first soil belongs to wet grasslands situated in the floodplain; it is classified as “HISTOSOL 
recouvert d’alluvions argileuses” according to the “Référentiel Pédologique 2008” (Baize and Girard
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2009), or “Hemic Histosol covered by clay alluvial deposits” according to the World Reference Base 
for soil resources (IUSS Working Group WRB 2006). This soil is characterized by histic horizons H 
(alkaline peat between 60 cm and 6 m depth), covered by three horizons of clay alluvial deposits (30 cm 
depth) named A, Go and Gr horizons according to the “Référentiel Pédologique 2008” (Baize and Girard 
2009). The A horizon is an organo-mineral horizon and corresponds to the average level of root 
prospection. The G horizons are mineral horizons and are differentiated by the water table: temporarily 
re-oxidized conditions for Go and permanent or quasi-permanent waterlogging conditions for Gr.  
The second soil belongs to wet grasslands situated in the transition area between the floodplain and the 
first terraces (riverbank ecotone); it is classified as “FLUVIOSOL colluvionné en surface” according to 
the “Référentiel Pédologique 2008” (Baize and Girard 2009) or “Coluvic – Fluviosol” according to the 
WRB (IUSS Working Group WRB 2006). This soil is characterized by three horizons with high sand 
content (> 70 %) named A, C, and M horizons according to the “Référentiel Pédologique 2008” (Baize 
and Girard 2009). 
Using these soils, we created four types of topsoils: (1) topsoil AG corresponded to a mixture of A and 
G horizons collected from 30 cm depth, (2) topsoil AGH corresponded to a mixture of A, G and H 
horizons collected from 40 cm depth, (3) topsoil H corresponded to a mixture of alkaline peat horizons 
immediately present under horizons A, Go and Gr of the floodplain, and we created the fourth one, 
ACM topsoil corresponding to a mixture of A, C, and M horizons. The H topsoil is considered as a 
control of peat not covered. 
These four topsoils differed mainly in their particle size distribution and their organic carbon content 
(Table 8.1). Topsoil ACM displayed the lowest organic carbon content (4.5 %) and the highest sand 
content (75.9 %). AG and AGH displayed approximately the same clay content (50 to 55 %) but differed 
in organic carbon content (respectively 8.55 % and 12.70 %). The difference between these two topsoils 
was the presence of peat in the AGH mixture, which explains the difference in organic carbon content.
Finally, topsoil H was made of organic material (alkaline peat) and displayed the highest organic carbon 
content (> 35 %; Table 8.1). 
Table 8.1: Physical and chemical characteristics of the four topsoils used in the experiment 
                      
    Organic carbon Total nitrogen C/N  pH CaCO3 Clay Silt Sand   
  Topsoil (%) (%) - - (%) (%) (%) (%)   
                      
  ACM 4.50 0.34 13.3 6.36 < 0.10 15.00 9.10 75.90   
  AG 8.55 0.80 10.7 7.90 16.10 55.10 39.70 5.20   
  AGH 12.70 1.02 12.5 7.75 7.30 50.40 43.20 6.40   
  H 37.40 1.97 18.9 6.49 < 0.10 - - -   
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2.3. Recreated soil functioning 
At each monitoring date, before soil sampling, oxidation-reduction (redox) potential measurements (Eh 
in mV) were made, using a Pt 5900 redox electrode, in each pot at 5 cm deep. To determine the 
denitrification rate measurements, the acetylene inhibition method was used (Yoshinari et al., 1977). A 
soil core (2 cm diameter x 15 cm long) was sampled in each pot and placed in sealed serum bottle. The
cores were equilibrated in the bottles at 25°C for a short time and 20 mL of acetylene (C2H2, 10% of 
bottle volume) was added and incubated during 2 hours. All incubation was done on the sampled day 
(Yoshinari et al., 1977). At the end of incubation, 5 mL gas sample was taken. N2O was quantified using 
a Shimadzu gas chromatograph (Varian 3400, Middleburg, Netherlands) equipped with an Electron 
Capture Detector. Denitrification rates were calculated as the rate of nitrous oxide (N2O). 
An aliquot of each soil was sampled at each monitoring date (T0, T3, T7, T30 and T90) for soil analysis 
in each pot. In the laboratory, each aliquot was divided in sub-samples for different analysis. A sub-
sample (~20 g) was oven-dried during 48 h at 105 °C to determine the water content measurement. A 
fresh sub-sample (5 g) was used to measure the pH with 25 mL of deionized water. To quantify the 
inorganic nitrogen (NH4+-N and NO3--N) content and dissolved organic carbon (DOC) content, a fresh 
sub-sample (20 g) was used and mineral N and DOC were extracted with 100 mL of 0.2 M K2SO4 and 
analysed respectively by colorimetric measure with Automat Gallery (Thermo Fisher) for ammonium 
(NH4+ - N) and nitrate (NO3- - N) and with TOC-5000 analyzer (Shimatzu, Kyoto, Japan) for the DOC. 
2.4. Total DNA extraction 
At each monitoring date (excepted T90; so at T0, T3, T7 and T30), 2 g of topsoils were sampled. For 
microbial measurements, samples were frozen at – 20 °C for further DNA extraction and real – time 
PCR quantification of 16S DNA, nirK (encodes the copper-containing form) and nirS genes (encodes 
the cytochrome cd1 from). DNA form soil was extracted using the Power Soil™ DNA Isolation Kit 
(MoBio Laboratories Inc., USA) according to the manufacturer’s protocol. The purification of the 
extracted DNA was performed using the Wizard® Plus Miniprep DNA Purification System (Promega, 
USA). dsDNA was quantified by spectrophotometry at 260 nm using NanoDrop One 
(ThermoScientific). 
2.5. Abondance of nirK and nirS genes 
Quantifications of nirK and nirS genes were carried out by real-time PCR (system Chromo4 detector; 
Bio-Rad, France), using the GoTaq qPCR Master Mix (Promega). PCR was performed using the primers 
nirK876 (ATYGGCGGVAYGGCGA) and nirK1040 (GCCTCGATCAGRTTRTGGTT) to amplify 
nirK gene (Henry et al., 2004), nirSCd3aF (AACGYSAAGGARACSGG) and nirSR3cd 
(GASTTCGGRTGSGTCTTSAYGAA) to amplify nirS gene (Kandeler et al., 2006). 
Quantification of nirK and nirS genes were carried out using BRYT Green® Dye as detection system in 
a reaction mixture of 12.5 µL containing: 0.5 µL of each primer previously 8-fold diluted, 6.25 µL of 
GoTaq® qPCR Master Mix 2X, containing GoTaq® Hot Start Polymerase, MgCl2, dNTPs, BRYT 
Green® Dye and a proprietary reaction buffer (Promega, USA), 1 µL of DNA template, and DNase-
RNase-free water to complete the 12.5 µL volume. 
The conditions for nirK and nirS real-time PCR were 5 min at 95°C; afterwards six touchdown cycles 
were performed: 15 s at 95°C for denaturation, 30 s at 63°C for annealing, 30 s at 72°C for extension. 
The annealing temperature was progressively decreased by 1°C down to 58°C. Finally, a last cycle with 
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an annealing temperature of 58°C was repeated 35 times. One last step from 60 to 95°C with an increase 
of 0.2 deg/s was added to obtain a specific denaturation curve. 
Melting curve analysis was completed between 60 °C and 100 °C "and show that there was no" 
detectable primer–dimer contribution to the SYBR I Green fluorescence measurement. Results were 
expressed in abundance gene per gram of dry sediment. All experiments were performed in triplicates. 
qPCR were realized with DNA extracts samples diluted at 1/2, 1/5, 1/10. No changes were observed for 
the quantification whatever the dilution used showing the absence of inhibitors in the DNA extracts 
samples. PCR amplification efficiencies ranged between 93 % and 98 % for the two genes. 
2.6. Statistical analysis 
The assumptions of normality and homoscedasticity of data were tested and not verified, implicating 
the use of non-parametric analyses. To compare the different treatments, Kruskal – Wallis tests to 
perform one-way analyses and multiple comparison treatments were realized. We used analysis of 
variance (Scheirer – Ray – Hare test, SRH test) to test the topsoil effect (ACM, AG, AGH and H 
topsoils), the waterlogging level effect (0W, 1/2W and 1W) and the date effect (0, 3, 7, 30 and 90 days). 
From the sums of square (SS) from the Scheirer – Ray – Hare test, the percentage of variation explained 
by each decomposed effect was calculated. Correlations between soil parameters were tested using 
Spearman rank method. A Bonferroni correction was applied on correlation results. A principal 
component analysis (PCA) was performed using ADE-4 package (Dray and Dufour, 2007) with 
denitrification rate and explicative factors to obtain general patterns of variance for the four topsoils, the 
three waterlogging levels and four dates (results at T90 were not considered in this analysis). All tests 
were considered significant at an alpha level of p-value < 0.05. Statistical analyses were achieved with 
the R-software (R Development Core Team, 2013). 
3. Results 
3.1. Effect of waterlogging on denitrification rate in the created topsoils 
Whatever the waterlogging levels, H topsoil presented the higher denitrification rate (test de Kruskal – 
Wallis, X2= 166.88, p < 2.2e-16). In no waterlogging modality, which corresponded to the topsoil factor 
without waterlogging effect, denitrification rate was significantly higher in H topsoil, than AG and AGH 
and ACM topsoil (H > AG > AGH > ACM topsoil). For example, the initial denitrification rate (at T0) 
of the four topsoils was 0.002 ± 0.001 µg.g-1 dry soil.h-1 for ACM, 0.005 ± 0.001 µg.g-1 dry soil.h-1 for 
AG, 0.004 ± 0.001 µg.g-1 dry soil.h-1 for AGH and 0.012 ± 0.003 µg.g-1 dry soil.h-1 for H.   
For ACM, AG and AGH topsoils, in no and mid- waterlogging conditions, denitrification rate increased 
significantly at T3 (or T7 for the AG and AGH topsoils in 1/2W) and no significant difference was 
recorded with the followed dates (Figure 8.2). For H topsoil, trends were less clear. However, a 
significant N2O-N emission was recorded after ninety days and particularly in mid waterlogging 
modality with 0.09 ± 0.05 µg.g-1 dry soil.h-1. Concerning the total waterlogging modality, the same 
pattern was observed between the four topsoils: an increase of the denitrification rate during the first
three days for ACM and H, and during the first seven days for AG and AGH, and a progressive decrease 
for the following monitored dates (Figure 8.2). For example, the highest denitrification rate was recorded 
for ACM and H topsoils after seven days of total waterlogging (0.11 ± 0.04 µg.g-1 dry soil.h-1 for ACM 
and 0.17 ± 0.06 µg.g-1 dry soil.h-1). While for AG and AGH topsoils, the highest denitrification rate was 
recorded at T3 (0.02 ± 0.10 µg.g-1 dry soil.h-1 for AG and 0.05 ± 0.03 µg.g-1 dry soil.h-1 for AGH). 
Furthermore, there was a significant interaction between waterlogging levels and date (SRH test, H = 
31.90 p < 0.0001), interaction that explained 7.19 % of the variation (Table 8.2). All explicative 
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3.2. Inheritance of physical, chemical and microbial topsoils characteristics  
• Topsoil water content 
First variable directly influenced during this experiment was the humidity. In fact, applying a 
waterlogging constraint caused a modification of soil humidity all along the experiment. In no 
waterlogging modality, a gradual drying up was observed during the experiment for the four topsoils. 
At the end of the experiment, humidity for the four topsoils was 15.76 ± 0.43 % for ACM, 30.41 ± 1.81 
% for AGH, 28.01 ± 1.49 % for AG and 35.17 ± 5.64 % for H. Indeed, despite the regular apply of 
water, topsoils have lost between 12.93 % for ACM and 33.89 % for H of water. For mid- waterlogging 
level an increase of the humidity was observed all along the experiment with humidity equal to or higher 
than 100% of WHC at T90 for the four topsoils. For example, for ACM, at T3, humidity was 67.22 ± 
5.26 %, at T7 77.77 ± 7.93 %, at T30 89.12 ± 5.02 % and finally humidity was at T90, 101.36 ± 4.91 % 
WHC. This pattern was also observed for the three others topsoils. And finally, for 1W, 100% of WHC
was reached and exceeded since T3 and all along the experiment. Thus, at the end of experiment, 
humidity in 1/2W was comparable with 1W.  
Thus, a significant waterlogging effect was recorded, date and the interaction of these two factors. No 
significant difference was recorded between the four topsoils according to the waterlogging levels (SRH
test, H= 6.060, p = 0.0001). Topsoil humidity was expressed in percentage of water holding capacity (% 
WHC).  
• pH 
The three factors (topsoils, waterlogging levels and date) have a significant effect on pH (Table 8.2). 
Response of pH to the three waterlogging levels was the same with an increase of pH values in mid- and 
total- waterlogging than in no waterlogging modality.  
• Oxidation-reduction potential 
A progressive decrease of redox potential is observed	for the four topsoils and the three waterlogging 
levels. Redox potential, reach negative values at T90 in 1W condition in ACM, AG and AGH topsoils. 
The mean difference between the waterlogging levels is the magnitude of this decrease. At T0, redox 
potential was + 375 ± 17 mV	in ACM topsoil andnd after ninety days of experiment (T90), it was + 351 
± 10 mV in 0W, + 74 ± 33 mV in 1/2W and - 20 ± 48 in 1W condition (Figure 8.3). In the same way, 
for AG and AGH, redox potential was respectively + 317 ± 7 mV and + 318 ± 5 mV at T0. And at T90, 
values of redox potential decreased with + 256 ± 18 mV and + 193 ± 30 mV in 0W, + 24 ± 48 mV and 
110 ± 59 in 1/2W and – 99 ± 12 mV and – 90 ± 15 mV in 1W, respectively for AG and AGH topsoil. H 
topsoil was the only one topsoil where redox potential did not become negative after ninety of total 
waterlogging (+ 157 ± 9 mV at T90 in 1W).  A significant difference was recorded between 0W and 
1W	for the four topsoils. Mid- waterlogging level presented intermediate value in AG and H topsoils 
(Figure 8.3). For the two other, this level did not present significant difference with 0W. 
The three tested factors have a significant influence on redox potential (Table 8.2; SHR test, p < 0.0001): 
topsoil explained 40.53 %, waterlogging level 21.96% and duration 29.80 % of the variation. 
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• Dissolved Organic Carbon (DOC) content 
DOC content was significantly different between topsoils (SRH test, p < 0.0001). Topsoil factor 
explained even almost half of variation (49.88 %). Among all measured variables during this 
experiment, DOC content was the only one where no significant difference was measured between the 
three waterlogging levels (Table 2). Whatever the waterlogging level (0W, 1/2W and 1W), H topsoil 
presented the highest values of DOC (Figure 8.4). No significant difference was observed between AG
and AGH topsoils but their DOC content were significant higher than in ACM topsoil. The duration of 
the experiment had also a significant effect and explained 40.45 % of the variation (Table 8.2). 
Whatever the topsoil and the waterlogging level, a significant increase of DOC content was recorded all 
along the experiment (Figure 8.4).  
• Inorganic nitrogen content 
Inorganic nitrogen content differed significantly among topsoils (SRH test, p < 0.0001) and this factor 
explained respectively for NH4+ - N and NO3- - N, 63.53 % and 16.20 % of variation (Table 8.2). H 
topsoil presented the higher values of ammonium content (Figure 8.5). For example, the initial 
concentration (T0) of NH4+ - N is 6-fold superior in H topsoil than ACM. For nitrate content, a 
significant difference was observed between H, AGH and AG topsoils that presented higher nitrate 
content than ACM topsoil.  
Waterlogging levels and duration have also a significant effect on NH4+ - N and NO3- - N content. 
The percentage of variation explained by waterlogging levels was reversed from the topsoil factor with 
13.58 % for NH4+ - N and 55.70 % for NO3- - N (Table 8.2).  
For no waterlogging modality, a significant increase of NH4+ - N was observed all along the experiment 
for the four topsoils. For the four topsoils, the initial ammonium concentration (ACM = 1.55 ± 0.58 
µg.g-1 dry soil; AG = 2.22 ± 0.83 µg.g-1 dry soil; AGH = 3.28 ± 1.29 µg.g-1 dry soil and H = 9.15 ± 2.71 
µg.g-1 dry soil) rose progressively in ninety days (ACM = 6.39 ± 2.43 µg.g-1 dry soil; AG = 10.44 ± 2.87 
µg.g-1 dry soil; AGH = 8.05 ± 0.99 µg.g-1 dry soil and H = 28.59 ± 3.19 µg.g-1 dry soil). However, no 
clear pattern was observed for NO3- - N (Figure 8.5).  
For mid-waterlogging level, no clear patterns were observed for the four topsoils excepted for NO3- - N 
content (Figure 8.5) with a significant decrease after ninety days of mid- waterlogging constraint for 
ACM and AGH topsoils. This pattern was also observed for H topsoil but not significant (Kruskal – 
Wallis test, p > 0.05). However, a decrease of NH4+ - N seemes be observed at T90 in mid-waterlogging 
but significant only for H topsoil (Figure 8.5). 
For total waterlogging, for NH4+ - N content, we could distinguish ACM and AG topsoils of AG and H 
topsoils. For ACM and AG topsoil, ammonium content increase significantly during the experiment. 
For the two others, the ammonium content increased the first thirty days and after a significant decrease 
was observed. For the four topsoils, a significant decrease of nitrate content was observed all along the 
experiment. For the four topsoils, the initial nitrate concentration (ACM = 60.39 ± 36.33 µg.g -1 dry soil; 
AG = 92.20 ± 21.19 µg.g-1 dry soil; AGH = 108.19 ± 30.81 µg.g-1 dry soil and H = 23.21 ± 26.99 µg.g-
1 dry soil) decreased progressively in ninety days (ACM = 4.95 ± 0.04 µg.g-1 dry soil; AG = 0.33 ± 0.07 
µg.g-1 dry soil; AGH = 1.05 ± 0.28 µg.g-1 dry soil and H = 1.96 ± 0.40 µg.g-1 dry soil) (Figure 8.5).  
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•  Soil denitrifying bacteria community 
Firstly, for all topsoils and for the two denitrifying genes, abundance decreased over time for the no-
waterlogging modality (0W; Figure 8.6). For the two others waterlogging levels, patterns were 
dependant to topsoil type. 
H topsoil presented the highest abundance of nirK and nirS genes. An effect of the date was observed 
(SHR test, H = 29.59, p < 0.0001). For nirK, a significant difference was observed at T7 with maximum 
number of copy of nirK genes for mid-waterlogging level (3.09+08 nirK genes.g-1 dry soil) and for total-
waterlogging level too (1.21e+09 nirK genes.g-1 dry soil). For nirS, genes abundance increased over time 
with a maximum at T30 with 6.25e+08 nirS genes.g-1 dry soil for mid-waterlogging and 1.03e+09 nirS 
genes.g-1 dry soil for total-waterlogging. In this topsoil, significant correlation was recorded between 
the two genes and the denitrification rate (nirK: rs = 0.64, p= 2.189e-06; nirS: rs = 0.61, p= 9.29-06). For 
AG and AGH topsoil, no clear pattern was observed. For AGH, significant effect was recorded for mid-
waterlogging modality with a decrease of the nirK and nirS genes abundance over time. For the total 
waterlogging level of AGH as the AG topsoil (1/2W and 1W), no significant effect was recorded. No 
significant correlations were estimated between nirK and nirS genes abundance and the denitrification 
in these two topsoils (AGH : nirK p= 0.87; nirS p= 0.35 and AG : nirK p= 0.19; nirS p= 0.26). For ACM 
topsoil, nirK and nirS genes responded differently. No significant effect was observed for nirK in mid-
waterlogging and total-waterlogging levels. While for nirS genes, a significant effect was observed in 
these two waterlogging levels with an increase of genes abundance between T0 and T3 (at T0: 3.23  e+06 
nirS genes.g-1 dry soil and at T3 for 1/2W: 6.07 e+06 nirS genes.g-1 dry soil and 8.92 e+06 nirS genes.g-1 dry 
soil for 1W). No significant effect was observed between the other dates. ACM was the topsoil with the 
lower nirK and nirS genes abundance. 
A significant effect of the three tested factors (i.e. topsoil, waterlogging levels and date) was recorded 
on denitrifying genes, nirK and nirS (Table 8.3). For nirK, the factor that explained the highest 
percentage of variation was the waterlogging levels (35.77%; Table 8.3), while for nirS, it was the 
topsoil type (45.45 % of the variation). 
PCA confirmed the impact of the three tested factors. Axis 1 explained 32.97 % of the total inertia. It 
was strongly correlated to denitrification rate, denitrifying genes nirK and nirS and humidity content, 
and negatively correlated to oxidation-reduction potential and nitrate content (NO3- - N) (Figure 8.7). 
Among this axis, the three waterlogging levels and date were divided with a correlation between the 
total-waterlogging modality, T30 and the highest denitrification rate values (Figure 8b, c, d). Axis 2 
explained 21.78 % of the total inertia. It was correlated to pH (Figure 8.7a) and divided H topsoil from 
the AG and AGH topsoils, ACM topsoil was intermediate (Figure 8.7b). 
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H topsoil is the topsoil with the higher denitrification rate whatever the waterlogging level with an 
optimal denitrification rate at T7 in total waterlogging level. This result was in accordance with 
Davidsson and Stahl (2000) study, they found that peaty soil present higher denitrification rates than 
sandy loam soil (Sirivedhin and Gray, 2006). This soil is characterized by an oxidation – reduction 
statue, all along the experiment (at each survey date) and whatever the waterlogging level, above 150 
mV even when soil moisture exceeds 100% of the WHC. Firestone and Tiedje (1979) found a soil 
moisture can exceed the field capacity (WHC) and increase the increasing amounts of N2O from 
denitrification when soil moisture reached or exceeded field capacity, result observed at T90 in mid-
waterlogging. A significant correlation was estimated between denitrification process and denitrifying 
genes abundance in H topsoil. Moreover, an effect of time and denitrying communities was estimated 
in H topsoil. In a study conducted by Yuan et al. (2012), they suggested that nirS- and nirK denitrifiers 
genes were active at different incubation time, which agrees with pattern observed in H topsoil. nirK 
genes were more abundant after 7 days and nirS after 30 days. Even if denitrifying genes are present 
after 30 days of total waterlogging, nitrates seem to became of limiting factor for the denitrification. H 
topsoil present the higher dissolved organic carbon content. The accessibility of available C to 
microorganisms is therefore an important factor in controlling denitrification (Lu et al., 2009 ; Saggar 
et al., 2013) which can explain a higher denitrification rate in this topsoil.  
AG topsoil is the second one presented higher denitrification rate with an optimal denitrification at T3 
in total waterlogging level and a progressive decrease after this survey date. Unlike H topsoil, moisture 
condition during the experiment caused the decrease of redox conditions, particularly in total 
waterlogging. In fact, at T30 and T90, total anoxic conditions were estimated with negative redox values. 
For this topsoil, no response of denitrifying bacteria was estimated for mid-waterlogging and total 
waterlogging treatments. Only a progressive decrease of nirK and nirS genes abundance in no 
waterlogging treatment was estimated. Despite the regular addition of water, humidity has decreased 
progressively in the no-waterlogging treatment. With the topsoil drying, a simultaneous decrease of 
denitrifying abundance genes was observed. This result agrees with Kim et al. (2008) which considered 
that denitrifying genes as nirS genes were vulnerable to drought period in term of abundance but not in 
term of diversity and composition. These conditions permit the mineralization of the organic nitrogen 
in ammonium as observed for mid waterlogging treatment, with an increase of ammonium content all 
along the experiment for the four topsoils (Pinay et al., 1995). These patterns were also identified for 
the three others topsoils. 
AGH topsoil present lower denitrification rate than the two previous others. Unlike the three others 
topsoils, AGH topsoil didn’t present a flush of denitrification at a date for the total waterlogging 
treatment. An increase of denitrification was observed at T3 and lasts until T30. For the two others 
waterlogging treatments, a gradual increase was observed between T0 and T90. However, the redox 
pattern, ammonium and nitrates content and denitrifying genes bacterial observed for AG was also 
observed for AGH. Despite the same response of denitrified controlled factors of AG topsoil, 
denitrification wasn’t like this topsoil. And finally, ACM present the lowest denitrification rate whatever 
the waterlogging level. Nevertheless, this topsoil present an increase of denitrification rate at T3 and T7 
in total waterlogging. Despite its sandy texture, a decrease of redox values in mid and total waterlogging 
treatment was observed, as for AG and AGH. ACM was also the topsoil with the lowest denitrifying 
genes abundances, the lowest dissolved organic carbon and available inorganic nitrogen contents. 
However, a response of nirS genes abundance was observed in the three waterlogging levels.  
As observed in this experiment, previous researches have demonstrated that soil denitrification is largely 
related to the water level (van Groeningen et al., 2005 ; Jørgensen et al., 2012 ; Minamikawa et al., 2013 
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; Yang et al., 2016). Despite the same waterlogging conditions, efficience of denitrification process is 
different between the four topsoils. O2 is a proximal factor controlling bacterial denitrification. This 
process cannot occur at O2 concentrations above 10 mM which correspond to the oxic - anoxic interface 
(Sørensen et al., 1990), denitrification is optimal below this concentration (Robertson and Kuenen, 
1984). Redox potential is a measure of the oxidation/reduction status of soil, and is one of the most 
important distal factors governing denitrification in wetlands (Seo et DeLaune, 2010). The redox level 
in wetland sediments can range from – 300 mV to + 700 mV, a range of 1 000 mV as compared to 300 
mV in well drained soils. When sediment redox values are lower than + 250 mV, reducing condition in 
soil is intense enough to favor the complete reduction of nitrate to nitrogen gas (N2) (Seo and DeLaune 
2010). Yu and Patrick (2003 and 2004 ; Seo et DeLaune 2010) showed that N2O emission occurred 
when redox potential range between + 400 and + 100 mV. This optimal range was observed only in H 
topsoil at each survey date. In these experimental conditions and contrary to field conditions (Pinay et 
al., 2007), topsoil texture doesn’t seem to play a predominant role. In fact, despite the four topsoils were 
all in the same conditions, AG and AGH, anoxic conditions were estimated since T30 and for ACM 
which present the higher content of sand, this anoxic conditions were observed only at T90. Since the 
beginning of total waterlogging treatment for the four topsoils, nitrates content decreased significantly. 
Nitrogen-limited natural wetlands shown low denitrification rates (Forshay and Stanley, 2005 ; Hayden 
and Ross, 2005). In a same time, an increase of ammonium was observed via the ammonification process 
all along the experiment, process also observed by Schneiders and Scherer (1998) after soil flooding. 
However, in anaerobic condition, mineralization of organic N is only ammonification, not allowing the 
increase of nitrate content. The availability of N, especially in the form of nitrate for denitrifying bacteria
is the primary requirement for denitrification and therefore the nitrate concentration in the soil solution 
is one of the principal factors limiting denitrification (Saggar et al., 2013).
So in addition to physical and chemical characteristics which could be considered as controlled factors 
of denitrification, this process is microbial-mediated. In fact, in response to oxygen depletion, the 
denitrification proteome (Nar, Nir, Nor and Nos) is synthesised (Van Spanning et al., 2007 ; Saggar et 
al., 2013). But abundance of denitrifying genes increase only in H and ACM topsoils. According to Ligi 
et al. (2014), the effect of water level on the abundance of denitrification genes can be explained by their 
different preferences to oxygen conditions in the environment. Several studies from different 
environments have shown that bacteria possessing the nirS gene prefer lower oxygen concentrations, 
while bacteria carrying the nirK gene are not as sensitive to oxygen (Desnues et al., 2007 ; Knapp et al., 
2009 ; Graham et al., 2010). In addition, nir genes showed different behavior in soil when they are 
exposed to the same factors. The possible explanation is organisms possessing different nir genes could 
prefer different niches (Hallin et al., 2009 ; Philippot et al., 2009) and so explained the difference 
between H topsoil and the three others, ACM, AG and AGH. Moreover, in H topsoil, waterlogging 
conditions cause a rapid increase of denitrifying bacteria numbers, resulting in a higher denitrification 
process. Other studies have shown similar responses (Reddy and Patrick, 1975; Tanner et al., 1999 ; 
Song et al., 2010 ; Mchergui et al., 2014). Concerning the bacterial communities, none of the soil 
characteristics represent a significant predictor of denitrying genes (Philippot et al., 2009). However, in 
this same study, Philippot et al. (2009) show a positively correlation between nirS gene abundance and 
some soil properties as nitrate ammonium concentration and soil moisture, in accordance with H topsoil 
conditions during this study. Results are also observed by Hallin et al. (2009). This difference of 
response between the four topsoils could be explained by their characteristics but also by their history 
and historic waterlogged conditions, an inheritance of topsoil field conditions. In fact, H topsoil is often 
in total waterlogging condition in the floodplain, this condition is even at the origin of the formation of 
peat. For AG which is the mixture of A and G horizons of floodplain typical soil, inherit also of historic 
performance. For AGH topsoil despite it was constitute to the mixing of AG and H topsoils, it didn’t 
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present the same pattern. A higher denitrification rate than in AG topsoil was expected, in response to 
the addition of histic horizon which are characterized by higher denitrification. Mixing the two most 
efficient topsoil didn’t permit in controlled condition optimize the process despite the presence of 
abundance of nirK and nirS denitrifying genes.  And finally, ACM topsoil which correspond to a soil
present in the limit of the first terrace and the floodplain is the regularly impacted by alluvial water table. 
In field, optimal conditions for efficient denitrification is rarely observed. Nevertheless, by his physical, 
chemical and biological characteristics, ACM topsoil can be denitrify. 
5. Conclusion 
In floodplain, soil waterlogging is induced by the alluvial water table. In fact, the embankment and 
channelization of the river interfered with the natural flooding. However, a soil waterlogging is possible. 
In this study, three waterlogging levels had been tested: absence of waterlogging, a mid-waterlogging 
and total soil waterlogging. This study shows the importance of the management of water levels in the 
ecological restoration of agricultural wet grassland. Indeed, the results showed that prolonged 
waterlogging leads to a significant denitrification, nitrates becoming the limiting factor for the four 
topsoils tested. H topsoil present the highest rate of denitrification all along the experiment and 
denitrifying microbial communities. However, according to the denitrification process, even if H topsoil 
seems to be the most efficient between the four topsoil, the objective of the restauration project is to 
recreate wet grassland with an agricultural purpose. So to combine agricultural field objective and 
denitrification, AG topsoil seems to be the most efficient. 
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Abstract 
We investigated the effects of three waterlogging levels on the development of a wet grassland species, 
Holcus lanatus, grown on different topsoils tested within a restoration project. 
H. lanatus was grown on four different topsoils from wet grasslands of the Seine floodplain. Plants were 
submitted to three different waterlogging levels (no-, mid-, and total waterlogging). The no-
waterlogging level was also monitored to estimate the effects of the topsoils. Response traits were 
measured on harvested plants at the beginning of the experiment and after 3, 7, 30, and 90 days of 
waterlogging. Plant responses were recorded for several morphological and functional traits. 
As expected, a topsoil effect was immediately recorded on plant development, more precisely on 
morphological traits. As for waterlogging, the mid-waterlogging level corresponded to an intermediate 
constraint that allowed H. lanatus plants to better develop than in the other two levels.  
Biomass production for an agricultural purpose was significantly higher in the more sandy topsoil under 
mid-waterlogging conditions, but mortality was relatively high. Lower biomass production and higher 
survival rates in the three waterlogging levels seem to be a good compromise. 
 
Keywords 
Waterlogged soils; Holcus lanatus; response traits; created topsoil. 
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LDMC  Leaf Dry Matter Content 
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RCC  Root Carbon Content 
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1/2W  Mid- waterlogging 
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1. Introduction 
Recent investigations on wetlands shown that half of these ecosystems disappeared during the twentieth
century (Neue et al., 1997; Mitsch, 2005). According to many authors, wet grasslands are among the 
most endangered wetlands (Joyce and Wade, 1998; Dierschke and Briemle, 2002; Prach, 2008; Krause 
et al., 2011), more particularly in Central Europe where the estimated surface loss is nearly 80% (Joyce, 
2014). Paradoxically, wetlands are among the most important ecosystems on earth because they provide 
substantial services to human societies (Mitsch and Gosselink, 2000). They have key ecological and 
environmental functions that contribute to human well-being, including biological productivity (van 
Roon, 2012), carbon sequestration (Wylynko, 1999; Coletti et al., 2013), but also water quality 
improvement (Moreno et al., 2007) by decreasing nitrogen and phosphorus concentrations (Groffman 
et al., 1991; Mitsch, 1992). Following the recognition of their ecological value during the Millennium 
Ecosystems Assessment, they now rank as a top priority in ecological restoration (MA, 2003). 
Wet grasslands have been the subject of numerous studies to document the main factors that influence 
their biodiversity and functioning by significantly impacting plant communities and species richness 
(Zelnik and Čarni, 2013). These authors particularly underlined the essential role played by soils: they 
are considered as a driving factor that explains species richness variation in wet grasslands. Different 
soil parameters (e.g. pH, content in available nutrients, moisture) influence plant communities and their 
interactions (Ellenberg, 1996; Hájek and Hájková, 2004; Havlová et al., 2004; Zelnik and Čarni, 2008). 
The composition of plant communities results from species selection, which occurs at different scales 
across environmental filters: stochastic filters, local physicochemical filters, and biotic filters (Lavorel 
and Garnier, 2002; Lortie et al., 2004). In wetlands, local conditions are regularly associated to 
environmental gradients such as waterlogging gradients (Wright and Westoby, 1999; Cornwell and 
Ackerly, 2009). Using species distribution in wetlands, Keddy (1992) illustrated the concept of 
environmental filters, which is determined by the capacity of plants to tolerate seasonal soil flooding 
and their ability to adapt to varying environmental conditions. To evaluate the effect of grassland 
constraints at the plant or community level, previous studies used the response of a typical species by 
measuring its development performances using the trait approach (Lavorel et al., 1997). 
In this context, functional traits are defined as morphological, physiological, or phenological 
characteristics measured at the plant level and impacting its performance traits (biomass production, 
reproduction success, survival) and eventually influencing individual fitness (McGill et al., 2006; Violle 
et al., 2007). The trait concept is defined independently of environmental factors. When plant 
characteristics are studied in relation to local conditions (i.e., dryness or grazing), the interest is focused 
on plant response traits (Garnier and Navas, 2013). The factors that impose constraints on plant 
development and productivity are numerous. For example, nutrient effects are commonly studied with 
nitrogen and phosphorus as limiting factors of plant growth (Chapin, 1980; Grime, 2001; Craine, 2009), 
or light effects (Björkman, 1981) with shade tolerance (Valladares and Niinemets, 2008). More 
generally, soil type (Russell, 1961; Gregory and Nortcliff, 2013) and fertility are regularly reported 
among these factors. Among environmental factors, flooding is an environmental stress encountered 
worldwide (Sairam et al., 2008; Perata et al., 2011; Simova-Stoilova et al., 2012), especially in wetland 
ecosystems. In addition to waterlogging duration (from several days to several months) or frequency, 
water depth (i.e., either soil waterlogging or full submergence) has an impact on plant development 
(Blom and Voesenek, 1996). When submitted to waterlogging, plants can inhibit their growth but also 
induce premature senescence (Sairam et al., 2008). To both tolerate environmental stress such as 
waterlogging and continue to acquire resources in wetlands, vascular plants necessarily developed 
functional strategies with morphological and physiological adaptations (Kozlowski, 1984; Magee and 
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Kentula, 2005; Hough-Snee et al., 2014). Species unable to adapt to local changes become less 
competitive on the short or mid terms (Diaz et al., 1998). Therefore, under flooding conditions, plants 
must be able to tolerate flooding stress but also continue to acquire resources such as nutrients or light. 
More recently, a functional trait approach was used and seems to be a good tool for predicting the 
responses of plants and plant communities in the case of wet grassland ecological restoration
(Temperton and Hobbs, 2004). 
The experiment presented in this study was conducted within a larger ecological project aimed at 
restoring wet grasslands in the floodplain of the Seine River, where many human activities take place. 
Sand and gravel extraction is one of most important economic activities in the Seine floodplain 
(Guézennec et al., 1999). This activity causes the destruction of wet grasslands and the creation of gravel 
pits commonly converted into ponds dedicated to leisure activities or bird habitat protection. In recent 
years, experimental projects were conducted to fill gravel pits with sediment dredged from the Seine 
river (Mchergui et al., 2014). Once the pits are filled, the question is how to re-create wet grasslands 
with typical pedological and floristic compartments so as to restore typical soil functions and plant
diversity, respectively. This project aims to restore soils using a mixture of topsoil horizons coming 
from the soil profiles present before extraction, as the first soil horizons were stripped to reach down to 
gravel and sand during the exploitation phase.  
The aim of this study was to determine the effects of waterlogging on a wet grassland species that grow 
on different topsoils recreated. These topsoils were created using stripped pedological material and 
corresponded to four mixtures of superficial horizons coming from wet grassland soil before 
exploitation. The effect of waterlogging on plant development is difficult to study under field conditions, 
so it was tested in a greenhouse with spatially and temporally homogeneous conditions (Grassini et al., 
2007) on a typical grassland plant: Holcus lanatus, species largely present on different sites before 
exploitation. The response of H. lanatus to different factors has been regularly studied. Previous studies 
showed that this species gains in biomass when the CO2 content increases (Hunt et al., 1991; Barnard et 
al., 2005). Moreover, the growth of slow-growing species can benefit from a positive feedback on soils 
previously cultivated with fast-growing species such as H. lanatus (Baxendale et al. 2014). H. lanatus 
resistance has also been studied in the presence of different chemical elements (e.g. Antimony ; Wan et 
al., 2013). In the 1980s, several studies were interested in the H. lanatus response to waterlogging but 
were mainly descriptive than quantitative (Ernst and Lugtenbord, 1980; Haggar, 1980; Watt and
Peterkin, 1981). 
Three objectives were identified, i) to determine which type of created topsoil was the most interesting 
to obtain the best development of a grassland species, ii) to quantify plant responses under different 
waterlogging levels (null, middle, or total) for each topsoil, and iii) to compare these responses between 
topsoils for a same waterlogging level. Finally, we investigated the morphological and functional 
responses of H. lanatus to determine which “soil x waterlogging” combination was the most efficient 
for this species to develop. 
2. Materials and methods 
To evaluate the response of a wet grassland species to four types of created topsoils and to waterlogging 
conditions, we carried out a greenhouse experiment at Normandy University, Rouen (49° 27’ 26.12’’ 
N; 1° 04’ 06.48’’ E – France), under similar climatic conditions as the topsoil sampling site.  
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2.1. Plant species  
The experiment was conducted on H. lanatus, a perennial monocotyledon that develops under the form 
of a tuft (Poorter and Remeks, 1990) frequently found in wet sites (Armstrong, 1948), with an 
Ellenberg’s indicator value of 6 (Ellenberg et al., 1992). We chose this species for its large distribution 
in semi-natural grassland under temperate climates (Beddows, 1961; Barnard et al., 2005) and for the 
fact that it is a “potentially fast-growing plant” (; McGrath, 1979; Barnard et al., 2005) with a “high 
relative growth rate” (Grime and Hunt, 1975). H. lanatus seeds were provided by The Botanical Garden 
of Caen (Normandy, France).  
2.2. Topsoils created 
The horizons used to create topsoils were sampled from wet grasslands of the Seine valley in Normandy, 
at Yville-sur-Seine (49° 24’ 59.12” N; 0° 53’ 14.53” E). Pedological prospection yielded two 
representative soils.  
The first soil belongs to wet grasslands situated in the floodplain; it is classified as “HISTOSOL 
recouvert d’alluvions argileuses” according to the “Référentiel Pédologique 2008” (Baize and Girard, 
2009), or “Hemic Histosol covered by clay alluvial deposits” according to the World Reference Base 
for soil resources (IUSS Working Group WRB, 2006). This soil is characterized by histic horizons H 
(alkaline peat between 60 cm and 6 m depth), covered by three horizons of clay alluvial deposits (30 cm 
depth) named A, Go and Gr horizons according to the “Référentiel Pédologique 2008” (Baize and 
Girard, 2009). The A horizon is an organo-mineral horizon and corresponds to the average level of root 
prospection. The two G horizons are mineral horizons and are differentiated by the water table: 
temporarily re-oxidized conditions for Go and permanent or quasi-permanent waterlogging conditions 
for Gr.  
The second soil belongs to wet grasslands situated in the transition area between the floodplain and the 
first terraces (riverbank ecotone); it is classified as “COLLUVIOSOL – FLUVIOSOL” according to the 
“Référentiel Pédologique 2008” (Baize and Girard, 2009) or “Coluvic – Fluviosol” according to the 
WRB (IUSS Working Group WRB, 2006). This soil is characterized by three horizons with high sand
content (> 70 %) named A, C, and M horizons according to the “Référentiel Pédologique 2008” (Baize 
and Girard, 2009). 
Using the first soil, we created three types of topsoils: topsoil AG corresponded to a mixture of A and 
G horizons collected from 30 cm depth, topsoil AGH corresponded to a mixture of A, G and H horizons 
collected from 40 cm depth, and topsoil H corresponded to a mixture of alkaline peat horizons 
immediately present under horizons A, Go and Gr of the floodplain. 
Using the second soil, we created one ACM topsoil corresponding to a mixture of A, C, and M horizons.  
 
These four topsoils differed mainly in their particle size distribution and their organic carbon content 
(Table 1). Topsoil ACM displayed the lowest organic carbon content (4.5 %) and the highest sand 
content (75.9 %). AG and AGH displayed approximately the same clay content (50 to 55 %) but differed 
in organic carbon content (respectively 8.55 % and 12.70 %). The difference between these two topsoils 
was the presence of peat in the AGH mixture, which explains the difference in organic carbon content. 
Finally, topsoil H was made of organic material (alkaline peat) and displayed the highest organic carbon 
content (> 35 %; Table 9.1). 
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Table 9.1 Physical and chemical characteristics of the four topsoils used in the experiment 
  Organic carbon Total nitrogen C/N  pH     CaCO3 Clay Silt Sand  
Topsoil (%) (%) - -     (%) (%) (%) (%)  
                      
ACM 4.50 0.34 13.30 6.36     < 0.10 15.00 9.10 75.90  
AG 8.55 0.80 10.70 7.90     16.10 55.10 39.70 5.20  
AGH 12.70 1.02 12.50 7.75     7.30 50.40 43.20 6.40  
H 37.40 1.97 18.90 6.49     < 0.10 - - -  
 
2.3. Experimental design 
Once collected, the topsoils were sieved using a 5-mm mesh for homogenization and to remove stones, 
woody debris and plant roots. For each type of topsoil, 70 seeds were sown in 70 little pots (576 cm3, 8 
cm x 8 cm x 9 cm, one seed per pot; Fig. 9.1). The 280 pots (4 topsoils x 70 pots) were placed in a
greenhouse. After 8 weeks of growth, 39 plants among the 70 plants per topsoil were selected and 
transplanted in bigger pots (19 cm diameter and 17 cm height, one plant per pot; Fig. 9.1). Two weeks 
before the transplantation, 156 (4 topsoils x 39 plants) big pots were filled with 4.4 L of the four topsoils 
corresponding to 14 cm depth of material: 39 pots with ACM, 39 with AG, 39 with AGH, and 39 with 
H. The pot bottom was replaced by a polypropylene geotextile (PAILLAGE HORS-SOL TISSE, 
Intermas-Celloplast, Mayenne, France) to allow for waterlogging. All the pots were placed in larger 
containers (20 cm diameter and 19 cm height) with non-draining bottoms, and watered at 80 % of their 
water-holding capacity using deionized water for two weeks for soil equilibration. To limit the stress 
related to transplanting and keep the root structure, the plants were transplanted with the soil of the little 
pots (Fig. 9.1). Transplanted plants had only one ramet and no significant difference in height for a given 
topsoil treatment (Kruskal-Wallis test, p > 0.05). Waterlogging started two weeks after transplantation 
and corresponded to the T0 of the experiment. 
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°C for 48 h. Biomass from each plant was also dried to a constant weight at 30 °C for 48 h to estimate 
above- and below-ground dry biomass. 
• Functional traits 
Specific Leaf Area (SLA, the “leaf area over leaf weight” ratio) and Leaf Dry Matter Content (LDMC, 
the “leaf weight over shoot biomass” ratio) were calculated from the measured morphological traits. 
Total carbon (C) concentrations and total nitrogen (N) concentrations were measured separately in 
above- and below-ground biomass by gas chromatography using a CHN pyrolysis micro-analyzer 
(FLASH 2000 Series, CHN/O Elemental Analyzer Thermo Scientific™, France), and then Leaf and 
Root Carbon Contents (respectively LCC and RCC) and Leaf and Root Nitrogen Contents (respectively 
LNC and RNC) were calculated.  
To determine which type of created topsoil was the best to obtain the maximum H. lanatus development, 
we used values of H. lanatus traits from the 0W condition as a control. To quantify H. lanatus responses 
under different waterlogging levels, we compared morphological and functional traits between 0W and 
the other two waterlogging levels (1/2W and 1W). To compare the effects of mid- and total-
waterlogging on H. lanatus development at each monitoring date more precisely, 0W values were 
subtracted from 1/2W and 1W values to cancel a possible topsoil effect. Finally, to compare these 
responses between topsoils for a same waterlogging level, we calculated multiplication factors between 
the waterlogging levels to estimate which topsoil / waterlogging level combination was the most 
favorable for H. lanatus development. 
2.6. Statistical analyses 
The assumptions of normality and homoscedasticity of data were tested and not verified, so we used 
non-parametric analyses. To compare the different treatments, we performed one-way analyses and 
multiple comparisons using Kruskal-Wallis tests. Correlations between functional traits were tested 
using Spearman’s rank method. All tests were considered significant for a p-value < 0.05. Dead plants 
were not taken into account for statistical tests. Statistical analyses were performed using R software 
(version 3.2.3, R Core Team 2013). 
3. Results 
Only T3, T30 and T90 results are presented for all traits. T7 results are not presented because no 
significant difference was found as compared to T3. Moreover, no results about plant reproduction are 
presented because none of the plants flowered, whatever the topsoil or the waterlogging level tested. 
3.1. Survival / Mortality 
After three days (T3), all H. lanatus plants from each condition were alive. At T30, all plants were alive, 
except two in H x 0W. At T90, the topsoil had a significant effect on plant survival (Kruskal-Wallis test, 
c2 = 27.87, df = 3, p < 0.001). All plants on topsoils AG and AGH were alive, whereas no plant survived 
on topsoil H, whatever the waterlogging level. On ACM x 0W, only one plant survived. 
Considering only the plants that remained alive all along the experiment, leaf survival rates were 
significantly influenced by topsoil type only at T0 (Table 9.2). At the start of the experiment, leaf 
survival rates for the four topsoils were 86.79 ± 6.46 % on ACM, 100.00 ± 0.00 % on AG, 63.81 ± 6.60 
% on AGH, and 64.44 ± 3.85 % on H. Moreover, waterlogging also had a significant effect, but only on 
topsoil ACM at T3 and T30 (Table 9.3), with a lower leaf survival rate in 0W than in the other two 
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conditions (at T30, 0W = 83.76 ± 4.42 %, 1/2W = 98.29 ± 0.55 %, and 1W = 94.71 ± 0.79 %). However, 
this pattern was also observed at T90 (45.45 % leaf survival rate for the only plant that survived under 
the 0W condition). 
Table 9.2: Effect of topsoils over time on morphological traits  
Topsoil effect Df 
Leaf 
survival 
rate 
Number of 
ramets
Shoot 
height 
Above-ground 
biomass 
Below-ground 
biomass 
at T0 3 9.66 * 10.74 * 9.70 * 9.46 * 8.26 * 
at T3 3 7.19 3.76 9.67 * 9.67 * 7.04 
at T30 3 6.79 9.93 * 8.90 * 9.88 * 9.02 * 
at T90 1 1.26 2.63 0.43 2.40 1.34 
Data were analyzed using Kruskal-Wallis test. Degrees of freedom (Df) and chisquare values (c²) are presented. Significant 
chisquare values are in bold. Significance: *, p<0.05. Dead plants were cast aside from analysis, so only topsoils AG and AGH 
were tested at T90. 
Table 9.3: Effect of waterlogging on morphological traits at different dates for each topsoil  
    Df 
Leaf 
survival 
rate 
Number of 
ramets 
Shoot height Above-ground biomass 
Below-ground 
biomass 
topsoil ACM             
  T3 2 6.80 * 0.71 5.60 3.29 2.49 
  T30 2 7.20 * 5.42 6.49 * 5.96 * 7.20 * 
  T90 1 2.33 2.33 3.86 * 3.86 * 3.86 * 
topsoil AG             
  T3 2 3.43 2.67 2.51 1.87 2.76 
  T30 2 5.60 6.71 * 5.96 * 6.01 * 6.49 * 
  T90 2 5.47 5.96 * 7.20 * 6.01 * 6.49 * 
topsoil AGH             
  T3 2 1.93 2.13 4.50 0.62 4.27 
  T30 2 4.82 6.34 5.60 5.65  4.32 
  T90 2 2.76 6.88 * 5.96 * 7.26 * 7.26 * 
 topsoil H             
  T3 2 2.67 0.55 4.36 3.47 1.82 
  T30 1 2.37 0.55 3.14 0.55 1.13 
  T90 - - - - - - 
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Data were analyzed using Kruskal-Wallis test. Degrees of freedom (Df) and chisquare values (c²) are presented. 
Significant chisquare values are in bold. Significance: *, p<0.05. Dead plants were cast aside from analysis, so 
comparisons were performed between 1/2W and 1W at T90 for topsoil ACM, and at T30 for topsoil H. No plant 
survived up to T90 on topsoil H. 
3.2. Effects of created topsoils on morphological traits 
At T0 and all along the experiment, a significant effect of the topsoils was recorded on several 
morphological traits of H. lanatus plants (Table 9.2). For all the following dates of the study (T0, T3, 
T30, and T90), morphological trait values were the highest on topsoil ACM and the lowest on topsoil 
H. Topsoils AG and AGH generally presented intermediate values. 
As regards the number of ramets at T0 (Table 9.2), values were significantly higher on ACM (3.33 ± 
1.53 ramets) than on AG, AGH and H (1 ramet). The same difference was still visible at T30, with the 
greatest number of ramets produced on ACM (16.33 ± 3.22 ramets) and the lowest on H (1 ramets). At 
T90, no significant difference was observed between AG and AGH (respectively 7.67 ± 6.35 ramets and 
3.00 ± 1.00 ramets; Table 9.2).   
As for shoot height, T0 values were significantly higher on ACM (23.87 ± 2.15 cm), intermediate on 
AG and AGH (9.42 ± 1.18 cm and 7.33 ± 1.85 cm, respectively), and lowest on H (4.83 ± 0.46 cm; 
Table 9.2). The same response pattern was observed on aboveground biomass (ACM = 0.087 ± 0.034 
g, AG = 0.009 ± 0.002 g, AGH = 0.008 ± 0.006 g, and H = 0.002 ± 0.001 g; Table 9.2).  
These patterns emerged just after transplanting and remained the same throughout the experiment. 
However, the topsoil effect was not significant at T90 (Table 9.2) because we lacked data: the mortality 
rate on ACM and H at T90 was so high that we could not perform any statistical analyses. Therefore 
statistical analyses were only performed based on the results from the AG and AGH. At T90, the sole 
plant alive on ACM displayed the highest values of above- and below-ground biomass (0.305 g and 
0.148 g, respectively), height (11.5 cm), and number of ramets (14 ramets). 
3.3. Effects of created topsoils on functional traits 
No significant effect of the topsoils was observed during the experiment, except for LCC and RCC at 
T0 (Table 9.4). Responses were similar for these two functional traits. The highest values were obtained 
on H (LCC = 40.68 ± 0.60 %, RCC = 42.53 ± 0.41 %). AG and AGH presented intermediate values 
(AGH: LCC = 40.30 ± 0.71 %, RCC = 40.08 ± 1.30 %, and AG: LCC = 39.21 ± 0.27 %, RCC = 40.21 
± 0.50 %), and ACM presented the lowest values (LCC = 38.49 ± 0.92 %, RCC = 37.05 ± 2.44 %). 
However, these values were substantially in the same range.	
Table 9.4: Effect of topsoils over time on functional traits 
Topsoil 
effect 
Df SLA LDMC LNC LCC RNC RCC 
at T0 3 3.72 0.53 2.72 8.54 * 3.82 8.69 * 
at T3 3 4.85 5.97 7.62 6.28 3.92 7.31 
at T30 3 6.67 3.84 5.98 7.13 5.15 3.98 
at T90 1 0.43 1.23 0.05 0.43 1.19 0.05 
	
 
	 264	
Data	were	analyzed	using	Kruskal-Wallis	test.	Degrees	of	freedom	(Df)	and	chisquare	values	(c²)	are	presented.	
Significant	chisquare	values	are	 in	bold.	Significance:	*,	p<0.05.	Dead	plants	were	cast	aside	from	analysis,	so	
only	topsoils	AG	and	AGH	were	tested	at	T90.	
3.4. Effects of waterlogging on morphological traits  
The first part of the study demonstrated an effect of created topsoils on plant development. The second 
part of the experiment aimed to estimate the consequences of waterlogging on the development of young 
H. lanatus plants in each different topsoils. The results show that waterlogging (1/2W or 1W) impacted 
on morphological traits of H. lanatus in all topsoils as compared to the control (0W), except for plants 
growing on topsoil H (Table 9.3). The effects were dependent on waterlogging levels and on the time-
point. Overall, a positive effect of mid-waterlogging and a null effect of total waterlogging (except on 
ACM) were recorded. Concerning time-points, significant effects of waterlogging were recorded after 
30 days on ACM and AG, and after 90 days on AGH (Table 9.3).  
• Above- and below-ground biomass 
Waterlogging had a significant positive effect on H. lanatus biomass production at T30 on ACM, and 
at T90 on AG and AGH (Table 9.3). At T3, no effect was noted for these topsoils, biomass values were 
similar. On topsoil H, plant biomass values were similar (0.002 ± 0.001 g) at T3 and T30 whatever the 
waterlogging level (Fig. 9.2a and 9.2b). 
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total waterlogging and the control. In the same way, total waterlogging significantly increased biomass 
production as compared to the control (aboveground biomass: D1/2W – 0W = + 8.18 ± 2.16 g and D1W – 0W 
= + 3.86 ± 1.89 g; Fig. 9.2a, belowground biomass: D1/2W – 0W = + 6.33 ± 2.45 g and D1W – 0W = + 3.48 ± 
0.81 g; Fig. 9.2b).  
On topsoils AG and AGH, mid-waterlogging (1/2W) had a significant effect relatively to no 
waterlogging (0W) at T30 and T90 on AG, and only at T90 on AGH. Under mid- waterlogging
conditions, we measured an increase in aboveground biomass of + 0.41 ± 0.02 g at T30 and + 6.71 ± 
2.92 g at T90 on AG and + 0.12 ± 0.12 g at T30 and + 3.87 ± 0.62 g at T90 on AGH (Fig. 9.2a). The 
same pattern was observed for belowground biomass. For these two topsoils, total waterlogging had a 
lesser effect that was non-significant at T3 and T30 but significant at T90 (on AG: + 0.09 ± 0.04 g; on 
AGH: + 0.20 ± 0.14 g; Fig. 9.2b). 
• Shoot height and number of ramets 
We used shoot height and the number of ramets as morphological traits to illustrate the plant 
development strategy: vegetative multiplication with production of ramets, or aerial development with 
vertical growth. Waterlogging had a significant effect on H. lanatus shoot growth and ramet number
(Table 9.3), but there was a difference between the plants grown on ACM on the one hand and those 
grown on AG and AGH on the other hand.  
On ACM, no significant difference was noted between the effects of mid-waterlogging and total 
waterlogging for the number of ramets relatively to the control (Table 9.3). Whatever the waterlogging 
level, ramet production increased all along the experiment (Fig. 9.3a). As for shoot growth, the two 
waterlogging conditions had a significant positive effect at T30 and T90 relatively to the control (Table 
9.3; e.g. at T90 D1/2W – 0W = + 43.63 ± 0.55 cm and D1W – 0W = + 38.00 ± 2.95 cm; Fig. 9.3a).  
By contrast, on topsoils AG and AGH, waterlogging had a significant effect on these two morphological 
traits as early as T30 for AG and T90 for AGH (Table 9.3). But the effect of mid-waterlogging differed 
from the effect of total waterlogging. Mid-waterlogging had a significant positive influence on ramet 
production, but total waterlogging did not (Fig. 9.3b and 9.3c; e.g. at T90 for AG: D1/2W – 0W = + 59.33 ± 
34.27 ramets and D1W – 0W = + 1.33 ± 2.08 ramets, Fig. 9.3b). As regards shoot height values, at T3 the 
two waterlogging conditions had a negative effect in the case of topsoils AG and AGH (Fig. 9.3b and 
9.3c; e.g., for AGH: D1/2W – 0W = - 1.93 ± 0.40 cm and D1W – 0W = - 1.23 ± 1.21 cm). At T30, mid-
waterlogging had a significant positive effect relatively to the control, but total waterlogging did not. 
Finally, as observed on ACM, the two waterlogging levels had a significant positive effect on shoot 
growth of the plants grown on AG and AGH at T90. As observed for biomass values, no significant 
influence was observed on topsoil H (Fig. 9.3d).  
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3.5. Effects of waterlogging on functional traits over time 
We observed significant effects of waterlogging on functional traits throughout the experiment. Most of 
them were punctual and depended on the topsoil and the time-point. At T3, no significant effect of 
waterlogging was observed whatever the topsoil. Significant effects were observed only after 30 or 90 
days of waterlogging (Table 9.5).		
Table 9.5: Effect of waterlogging on functional traits for each topsoil over time 
    Df SLA LDMC LNC LCC RNC RCC 
topsoil ACM               
  T3 2 4.36 4.62 2.40 0.36 4.36 3.47 
  T30 2 7.20 * 7.20 * 5.64 1.87 3.29 2.76 
  T90 1 0.05 0.43 2.33 0.05 2.33 0.05 
topsoil AG               
  T3 2 0.27 2.40 2.76 1.69 2.76 5.42 
  T30 2 5.60 7.20 * 6.49 * 4.36 6.49 * 3.20 
  T90 2 2.40 6.49 * 5.42 6.88 * 5.42 6.49 * 
topsoil AGH               
  T3 2 0.62 1.16 2.76 3.20 0.36 0.29 
  T30 2 5.60 5.07 5.60 7.20 * 6.49 * 5.96 
  T90 2 0.27 7.26 * 3.47 4.36 2.04 0.80 
topsoil H               
  T3 2 5.42 4.36 3.82 3.47 0.80 5.69 
  T30 1 2.33 3.14 2.33 0.43 0.05 0.43 
  T90 - - - - - - - 
Data were analyzed using Kruskal-Wallis test. Degrees of freedom (Df) and chisquare values (c²) are presented. Significant 
chisquare values are in bold. Significance: *, p<0.05. Dead plants were cast aside from analysis, so comparisons were
performed between 1/2W and 1W for topsoil ACM at T90, and for topsoil H at T30. No plant survived up to T90 on topsoil H. 
However, different patterns emerged. For example, after 30 days, 1/2W SLA values on ACM were 
significantly higher than 0W and 1W values (Table 9.5). The same pattern was identified for AGH and 
H, but differences were not significant. Inversely, 1/2W LDMC values were significantly lower on ACM 
and AG. They followed the same pattern on the other two topsoils, but non-significantly (Table 9.5). 
Concerning nitrogen content in the leaves (LNC) and the roots (RNC), patterns for these two functional 
traits were similar to SLA, with higher values under 1/2W condition, and a significant effect only on 
AG and AGH. Finally, concerning leaf carbon content (LCC), patterns were similar to leaf dry matter 
content (LDMC). Moreover, LDMC and LCC yielded reverse patterns as compared to SLA, LNC and 
 
	 269	
RNC, so we performed correlation tests. The results showed a significant positive correlation between 
SLA and LNC (p < 0.0001, R2= 0.49) but not between SLA and RNC, and a significant negative 
correlation between SLA and LDMC (p < 0.0001, R2= - 0.52). Finally, LDMC was significantly 
correlated with LCC (p < 0.0001, R2= 0.37) and RCC (p < 0.001, R2= 0.26). The patterns observed at 
T30 were not identified at T90. 
3.6. Effects of waterlogging on topsoils 
The third aim of the experiment was to determine whether waterlogging had comparable effects among 
topsoils. Waterlogging effects and patterns were clearly identified on morphological traits but not on 
functional traits. Additionally, topsoil H was cast aside from the comparative effect study because
whatever the waterlogging levels, mortality was higher on this topsoil than on the others, and previous 
results showed no effects of waterlogging (Tables 9.3 and 9.5). 
On the other three topsoils, the effect of mid-waterlogging on H. lanatus above- and below-ground 
biomass values, shoot growth and ramet number followed the same pattern: values increased over time 
(values for D1/2W – 0W at T3 ≠ at T30 ≠ at T90; Fig. 9.2 and 9.3), except for shoot height on ACM. What 
differed among these three topsoils was the magnitude of the effect (i.e., the multiplication factor). After 
90 days of mid-waterlogging, it was lower on ACM than on AG and AGH for the four morphological 
traits (Table 9.6). The net increase of these traits was higher on ACM (Fig. 9.2 and 9.3), but once 
converted into a multiplication factor of the control values, patterns were reversed. For example, at T90, 
aboveground biomass on ACM had increased by + 8.18 ± 2.16 g in the 1/2W condition as compared to 
the control (Fig. 9.2a), i.e. 27.84-fold (Table 9.6), but 56-fold on AG and 242.5-fold on AGH (Table 
9.6). Therefore the magnitude of the effect of mid-waterlogging was greater on AGH than on ACM. 
The pattern was similar for belowground biomass, ramet number and shoot growth (Table 9.6). More
precisely, the multiplication factor was higher for belowground biomass than for the other three 
morphological traits for a same topsoil and a same time-point. At T90, in the plants on AGH submitted 
to mid-waterlogging, multiplication factors were 242.5 for aboveground biomass, 635 for belowground 
biomass, 9.20 for shoot height, and 11.33 for the number of ramets (Table 9.6). 
Under total waterlogging, the pattern was not so clear and depended on the morphological traits (Table 
9.6). For example, for aboveground biomass at T90, multiplication factors were 13.67 on ACM, 0.83 
on AG, and 13.13 on AGH. So this waterlogging level had a higher impact on the plants that grew on 
ACM. This pattern was also observed for the number of ramets. As for belowground biomass and shoot 
height, the highest impact was recorded on AGH: 1W values were 65 times higher than control values 
for belowground biomass, and 7.10 times for the shoot height. 
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Table 9.6: Multiplication factors between 0W control values and values of the two 1/2W and 1W 
waterlogging levels for four morphological traits 
      Shoot height   Number of 
ramets 
  Above-ground 
biomass 
  Below-ground
biomass
      0W   0W   0W   0W 
1/2W                 
  topsoil ACM   3.79     5.07      27.84     43.78 
  topsoil AG   5.59     8.26      56.00     56.00 
  topsoil AGH   9.20   11.33   242.50   635.00 
                    
1W                 
  topsoil ACM     3.30   2.69   13.67   24.53 
  topsoil AG    2.97   0.69     0.83     1.75 
  topsoil AGH   7.10   1.89   13.13   65.00 
	
4. Discussion 
The aim of this study was to estimate the effect of four created topsoils used within the framework of a 
restoration project on plant development, and to test the effect of waterlogging on the same plants. More 
precisely, we aimed to estimate which topsoil x waterlogging combination could be best to maximize 
the development of a typical grassland plant. 
4.1. Created topsoil effect 
The first effect recorded on H. lanatus was mortality. It differed among topsoils, with higher rates on 
ACM and H: only one plant was alive at the end of the experiment on ACM, and no plant at all on H. 
These differences became visible from the thirtieth day on H, and from the ninetieth day on ACM. This 
result could be explained by the texture of these topsoils. ACM had the highest sand content and thereby 
a draining texture, but also a greater risk of evapotranspiration. Therefore H. lanatus plants may have 
been exposed to water stress despite water supply every two days. As regards topsoil H, peat can swell 
and shrink upon alternative wetting and drying conditions (Rezanezhad et al., 2016). Therefore, 
similarly to ACM, we can hypothesize that plants suffered from water deficit. Besides, no H. lanatus 
flowered, whatever the topsoil. H. lanatus is a perennial species, so we can hypothesize that 160 days
of growth (70 days of acclimatization + 90 days of experiment) were insufficient for the plants to flower 
under these experimental conditions. 
Topsoil type also had a significant effect on plant development, i.e. on shoot height, above- and below-
ground biomass, or ramet production. All four parameters taken into account, the greatest production 
was recorded on ACM. AG and AGH yielded intermediate values for these same morphological traits, 
 
	 271	
while H. lanatus did not grow at all on H. These differences in growth could be explained by topsoil 
fertility. A useful indicator of soil fertility and thereby of vegetation productivity, suggested by Watt 
and Palmer (2012), is the C/N ratio. ACM, AG and AGH had C/N ratios below 15 (between 10.7 and 
13.3) indicating rapid mineralization and thus nitrogen availability. The ratio of topsoil H reached 18.9, 
indicating slower mineralization.  
Unlike morphological traits, functional traits did not evidence any differences among topsoils. However, 
some patterns and trends were recorded on all four topsoils, namely a decrease in SLA, LNC and RNC, 
and an increase in LDMC and LCC throughout the experiment. The responses of plant functional traits 
to different soils and fertility levels have been studied by many authors, often at the community level 
(e.g., Morandeira and Kandus, 2016; Zuo et al., 2016). At this scale, fast-growing exploitative species, 
characterized by high SLA, LNC (Lavorel and Garnier, 2002) and RNC (Roumet et al., 2006) values 
dominate nutrient-rich grasslands. H. lanatus is considered as a potentially fast-growing species with an 
exploitative strategy (Gross, 2007) characterized by high values of these functional traits, and low intra-
variability. A first plausible explanation is mortality, which was high in the two most different topsoils, 
namely ACM and H, as early as after thirty days of treatment. As a result, at T90 topsoil effects were 
only compared between AG and AGH, which had similar characteristics (only the organic carbon 
content differed between AG and AGH). Only these conditions permitted H. lanatus survival. This 
explains the decrease in SLA and the increase in LMDC, which usually correspond to a conservative 
strategy species dominating nutrient-poor grasslands. 
4.2. Waterlogging effect 
The second factor we tested was the effect of the waterlogging level on H. lanatus development. Soil 
waterlogging is defined as an excess of water, when soil roots become flooded with water. During 
flooding events, frequently observed in wetlands floodplains, in addition to the soil and roots, shoots 
become partially or completely submerged. Flooding or submergence conditions do not generally cause 
any increase in biomass (Banach et al., 2009).  
Waterlogging had different impacts depending on how long it lasted. The first seven days, it had no 
significant impact on plant morphological or functional development whatever the level or the topsoil, 
except on the leaf survival rate. For this trait, ACM and AG differed from AGH and H, with higher leaf 
survival rates. The first effects were recorded 30 days after waterlogging was applied. Before T30, mid- 
or total waterlogging had no significant impact on traits. This 30-day delay was also observed by 
Simova-Stoilova et al. (2012), who noted significant growth inhibition after 2-3 weeks of soil flooding 
for two Trifolium species (T. repens and T. pretense). More precisely, Laan and Blom (1990) showed 
that a period of 22 days of flooding had to pass before the increase in biomass of three Rumex species 
resumed. The impact of flooding was greater in those two studies than in our experiment. In fact, for 
Simova-Stoilova et al. (2012), total waterlogging had a significant negative impact on Trifolium growth. 
Several studies also show that waterlogged soils can have a negative impact on plants and even cause 
their death (Armstrong, 1979; Jackson and Drew, 1984; Colmer and Voesenek, 2009). Such was not the 
case in our study: no significant negative impact of the two waterlogging levels was recorded as 
compared to the control. 
Moreover, waterlogging had different effects according to the level of the constraint. From thirty days 
after the beginning of the experiment, it had an impact on morphological traits. Mid-waterlogging 
generally had a positive impact, with an increase in above- and below-ground biomass values, stem 
growth and ramet production. Total waterlogging had a lower impact on traits than mid-waterlogging. 
This result is in accordance with “the Intermediate Disturbance Hypothesis’”(IDH, Connell, 1978; 
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Huston, 1979) or “the intermediate constraint” (Grime, 1979). The IDH predicts greater diversity in 
communities with intermediate levels of disturbance. By analogy, no-waterlogging and total 
waterlogging both correspond to a water stress, with water deficit for the former, and water excess for 
the latter, resulting in hypoxia / anoxic conditions. This pattern was named “a bell-shaped response 
curve” by Austin and Smith (1989), with higher “optimal equal” biomass production along an 
environmental gradient, and lower production at the two ends of the curves named respectively “deficit 
stress” and “toxic stress”. 
Plants submitted to such conditions are generally able to adapt physiologically and morphologically 
(Blom and Voesenek, 1996; van Eck et al., 2004; Voesenek et al., 2004). The first effect of soil 
waterlogging and flooding that can be recorded is altered gas diffusion, estimated to result in 104-fold 
slower diffusion of gases dissolved in water than in the air (Grable, 1966). Under flooding conditions, 
soil microorganisms and roots use up the O2 contained in the water and soil within a few hours 
(Ponnamperuma, 1984). Then the soil becomes practically devoid of di-oxygen. However, internal O2 
movement is crucial for plant tolerance to waterlogging (Armstrong, 1979; Jackson and Drew, 1984; 
Voesenek et al., 2006). To keep acquiring resources (nutrients, light…) so as to persist and grow in these 
waterlogged conditions, vascular plants and particularly plants from wet habitats have evolved 
functional strategies (Hough-Snee et al., 2014). In anaerobic conditions, some species can rapidly 
implement an aerenchyma tissue, “an interconnected series of large gas-filled spaces providing a low-
resistance pathway from the shoot to root extremities” (Colmer and Voesenek, 2009). Aerenchyma 
tissues permit internal longitudinal oxygen transport (Laan et al., 1990) and increase tolerance to 
waterlogging (Colmer and Voesenek, 2009). Numerous species develop aerenchyma tissue under 
waterlogging conditions, e.g. Puccinellia maritima (van Diggelen, 1988), Samolus valerandi (Schat, 
1982), or H. lanatus (Ernst and Lugtenborg, 1980). This ability of H. lanatus to produce aerenchyma 
tissue can explain, among other things, its survival and growth under waterlogged conditions over long 
periods, but does not explain the increase in biomass values we noted (Justin and Armstrong, 1987). 
Another morphological adaptation we observed but did not estimate quantitatively during the 
experiment is the outgrowth of adventitious roots at the base of stems, and also the presence of a fine-
root system more superficially. These responses were also noted by Jackson and Drew (1984) and 
Simova-Stoilova et al. (2012), on other species such as Rumex crispus. They allow the species to survive 
to submergence for several weeks (Vervuren et al., 2003). Moreover, the adventitious roots formed 
during a flooding event usually contain aerenchyma (Colmer and Voesenek, 2009). The plausible 
explanation for these morphological adaptations suggested by Simova-Stoilova et al. (2012), but also 
by Gibbert et al. (2001) or Aschi-Smiti et al. (2003), is that adventitious roots and aerenchyma tissue 
counteract the negative effect of soil hypoxia. This response of H. lanatus was observed on ACM, AG 
and AGH after thirty days of experiment, especially on the plants with greater biomass values. These
adaptations were underlined by a preliminary study by Watt and Haggar (1980), who concluded that H. 
lanatus was able to survive and grow in soils with a high water level.
Another effect of waterlogging was the modification of soil chemical characteristics such as the drop in 
nitrate content. Ponnamperuma (1972) demonstrated that nitrate concentrations could decrease down to 
zero within 3 days. However, to continue to develop under waterlogged conditions, plants need nutrients 
such as nitrogen, which is often a limiting factor (Vitousek and Howarth, 1991). For example, van 
Oorschot et al. (2000) explained that nitrogen limitation could inhibit plant production under wet 
conditions. During waterlogging, mineralized nitrogen is lost by denitrification (Reddy et al., 1984).  In 
our study, despite the two waterlogging levels, nitrogen was not a limiting factor: some nitrate was
obviously lost by denitrification, but biomass values increased over time on ACM, AG and AGH. In 
previous works, Lycklama (1963), Jackson and Volk (1967), or Peterkin (1981) showed that plants 
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could take up nitrogen under its ammonium form. For example, 76 % of the total nitrogen taken up by 
Deschampsia flexuosa or Lolium perenne in one day was under the form of ammonium. The same 
authors studied H. lanatus and proved that this species takes up 64 % of nitrogen under the form of 
ammonium.  
All these morphological adaptations of H. lanatus allowed it to survive waterlogging throughout the 
experiment. Production of aerenchyma tissue in the leaves but also in the roots allowed the plants to 
avoid anoxia and thereby avoid oxygen (O2) becoming a limiting factor for their growth. In the same 
way, H. lanatus ability to take up nitrogen under the form of ammonium allowed it to avoid nitrogen 
becoming a limiting factor. 
Under waterlogging conditions, plant responses are determined by morphological adaptation, as 
mentioned above, but also by functional adaptations such as leaf area expansion relatively to overall 
growth (Evans and Poorter, 2001). In response to climatic conditions, plants adjust their leaf morphology
but also their chemical composition (Roa-Fuentes et al., 2015). For example, plants submitted to drought 
have lower SLAs and greater LDMCs than plants in wet sites (Cunningham et al., 1999; Wright and 
Cannon, 2001; Santiago et al., 2004). In our study, the response of functional traits was punctual. 
However, dead plants were not taken into account, so our results may be biased by the absence of values 
from plants just before they died. A significant effect of waterlogging was noted after thirty days, with 
a similar pattern to the effect of waterlogging on morphological traits. At T30, an increase in SLA and 
LNC, and a decrease in LDMC and LCC were observed only under mid-waterlogging. In many species 
(Kozlowski, 1984; Mielke et al., 2003), flooding reduces photosynthesis in the leaves. However, plant 
photosynthesis may remain high thanks to an increase in SLA (Shipley et al., 2005). Specific leaf area 
is strongly dependent on leaf thickness, more than leaf dry matter content. Leaf thickness can vary for 
different reasons without a link with the factor that SLA is supposed to measure (Wilson et al., 1999), 
that is why LDMC was also estimated. In the literature, Garnier et al. (2001) or Shipley and Vu (2001) 
identified a significant and inverse correlation between SLA and LDMC, as we did in our study.  
Moreover, the correlations between SLA and LNC, but also with leaf C/N corresponded to the expected 
syndrome based on the literature as regards acquisition strategy and resource management (Diaz et al., 
2004; Wright et al., 2004). During flooding or waterlogging events, fast-growing plants with high SLA 
values such as H. lanatus maintain their growth (Mommer et al., 2006; Bailey-Serres and Voesenek, 
2008). Therefore we can link functional and morphological traits. The patterns observed for functional 
traits are similar to those of morphological traits. 
4.3. Comparative effects of waterlogging in relation to topsoils 
Finally, the effect of waterlogging on H. lanatus development also seemed to be dependent on the 
topsoil. We compared the effects of one waterlogging level on three topsoils (ACM, AG and AGH). 
First, the same response patterns were observed among topsoils for mid- and total waterlogging. The 
difference lay in the magnitude of the impact of waterlogging on plant development. In terms of net 
production, the patterns recorded following waterlogging were similar to those recorded for topsoil 
effect; the greatest production was measured on ACM, while AG and AGH displayed intermediate 
values for these same morphological traits. But these patterns are no longer the same if results are 
explained in terms of multiplication factors as a result of waterlogging. Under the mid-waterlogging 
condition, the pattern was reversed, with a higher impact (a higher multiplication factor) on AGH, an 
intermediate impact on AG, and a lesser impact on ACM for the morphological traits we studied. 
Concerning total waterlogging, the pattern was more nuanced, with a higher effect of waterlogging on 
AGH than on ACM or a similar one depending on the morphological traits. 
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The effect of waterlogging was higher on AGH than on ACM. But despite the high value of the 
multiplication factor of the waterlogging effect, and more particularly of AGH mid-waterlogging, trait 
values remained significantly below ACM values for a given waterlogging condition. Considering H. 
lanatus morphological responses, the effect of the topsoil type was greater than the effect of 
waterlogging.   
5. Conclusions 
The aim of the in situ ecological restoration project that frames this study is to recreate wet grassland 
with an agricultural objective. Consequently, vegetative production is particularly important. The results 
of this experiment show that topsoil ACM allowed for the highest production rate, whatever the 
waterlogging level. However, the high mortality rate related to this topsoil leads us to take these results 
cautiously. Topsoils AG and AGH displayed intermediate values for each trait, but they were also the 
two topsoils that permitted the survival of all plants under the three waterlogging levels. Topsoil ACM 
combined with mid-waterlogging was the best combination to produce biomass. But the water table is 
hard to control in field conditions, so topsoil AG represented the best compromise between production 
and survival. 
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L’objectif de ce projet était de recréer des prairies humides à vocation agricole aux caractéristiques 
pédologiques et floristiques aussi proches que possible de celles des prairies totalement détruites par 
l’exploitation de matériaux alluvionnaires. Pour ce faire, 4 hectares de ballastières, issues de 
l’exploitation des sédiments alluvionnaires par l’entreprise Carrières et Ballastières de Normandie, ont 
fait l’objet d’une expérimentation de comblement à l’aide de sédiments de dragage de la Seine. La phase 
de comblement de la ballastière a débuté par l’apport des sédiments issus du dragage du chenal de 
navigation de la Seine et utilisé pour combler le vide de fouille engendré par l’exploitation des granulats 
par les carriers. Cette première étape du comblement est réalisée par voie hydraulique et a fait l’objet 
d’une validation par les études hydrogéologiques préalablement menées dans le cadre d’une première 
expérimentation de comblement réalisée par le Grand Port Maritime de Rouen sur le même site (GPMR,
2013 ; Mchergui, 2014). Au-dessus de ces sédiments de dragage, la seconde étape du comblement a 
consisté à positionner de la tourbe également par voie hydraulique dans le but de recréer un sol 
représentatif des sols de la zone d’étude avant son exploitation par les carriers à savoir un HISTOSOL 
recouvert. La dernière étape du comblement a donc consisté à recouvrir cette tourbe avec des matériaux 
pédologiques pour créer le type de sol recherché. Le choix de recréer un HISTOSOL recouvert a été 
motivé par l’objectif de restauration qui est de retrouver des prairies humides pouvant à termes accueillir 
un usage agricole, usage historique dans ce secteur de la plaine alluviale de la Seine. 
L’objet de ce travail de thèse a donc été de proposer et de valider une méthodologie pour recouvrir la 
tourbe. Pour ce faire, différents matériaux pédologiques ayant une origine locale (matériaux 
alluvionnaires disponibles sur le site d’exploitation) ont été testés pour recouvrir la tourbe. L’hypothèse 
principale testée par cette approche était que la recréation d’un sol morphologiquement proche de celui 
détruit devrait permettre d’orienter la restauration écologique. L’hypothèse sous-jacente est qu’en 
utilisant différents matériaux pédologiques locaux, leurs caractéristiques physico-chimiques et 
biologiques sont conservées ce qui permettait de maintenir les fonctions pédologiques associées et 
favorisait le retour d’un cortège floristique compatible avec un usage agricole à terme (fauche / 
pâturage). 
Le présent manuscrit a été divisé en trois parties. La première partie s’est intéressée plus 
particulièrement aux sols recréés en suivant deux des fonctions écologiques emblématiques portées par 
les sols de zones humides, le stockage du carbone et la dénitrification. Cette partie visait à répondre à 
une question suivante : 
Question 1 :  Est-ce que les caractéristiques physico-chimiques héritées des matériaux 
pédologiques utilisés (filtre abiotique) permettent de conserver les fonctions typiques associées 
au sol de prairies humides ? 
 
La deuxième partie s’est intéressée au retour des cortèges floristiques sur les sols recréés par 
colonisation spontanée ou suite à un semis et à la mise en place d’une gestion par la fauche. Deux 
questions ont été traitées dans cette partie :  
Question 2 : Comment le choix des matériaux pédologiques utilisés pour recréer des sols (filtre 
abiotique) influence-t-il la colonisation spontanée des cortèges floristiques et leur dynamique ? 
Question 3 : Comment la mise en place d’une gestion précoce par semis et fauche (filtres 
biotique et abiotique) peut orienter la mise en place du cortège floristique et influencer sa 
dynamique ? 
 
Enfin, la troisième partie a permis d’appréhender le processus de dénitrification et le développement 
d’une espèce prairiale dans les différents types de matériaux pédologiques de recouvrement utilisés pour 
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recréer les HISTOSOLS recouverts en cas d’engorgement en eau prolongé. Cette expérimentation ex 
situ visait à répondre à une dernière question, à savoir : 
Question 4 : Comment l’engorgement en eau d’un sol influence-t-il (1) le processus de 
dénitrification associé et (2) les traits de réponse d’une espèce végétale prairiale et plus 
particulièrement sa capacité de production de biomasses ? 
 
Cette discussion générale propose d’évaluer le succès de la recréation d’une prairie humide à vocation 
agricole, deux ans et demi après la fin des travaux de comblement en combinant les résultats obtenus 
sur le fonctionnement des sols recréés et la flore exprimée tout en les comparant aux caractéristiques 
écologiques des prairies de référence. Cette partie du manuscrit va donc s’appuyer, sur l’ensemble des 
résultats présentés dans ce manuscrit ayant permis de répondre successivement aux quatre questions, 
mais également sur deux études complémentaires. La première a suivi la dynamique de colonisation par 
les communautés lombriciennes directement au sein des modalités du dispositif expérimental 1 et des 
praires de référence utilisés dans ce travail mais aussi sur le dispositif de la première expérimentation 
de réaffectation menée par le GPMR sur le site CBN à Yville sur Seine (Verheyden et al., in prep. ; 
annexe 2). La seconde vise à réaliser une estimation du coût économique pour chacune des modalités 
des restaurations proposées dans ce travail. En effet, mettre en place de telles expérimentations sur le 
terrain pour une entreprise présente un coût financier non négligeable. Le coût financier de chaque 
modalité a été calculé en prenant en compte la méthodologie employée lors des phases successives de 
découverte, d’apport et d’étalement des différents matériaux pédologiques. Cette étude financière a 
également été mise en place afin de répondre à un objectif plus finalisé qui était de trouver un compromis 
entre Écologie – Économie lors de la recréation d’une prairie alluviale agricole. Une synthèse des 
résultats sera faite dans un premier temps sous forme d’un tableau (Tableau de synthèse), permettant 
d’appréhender l’ensemble des résultats relatifs à la fois au compartiment sol et aux cortèges floristiques 
recréés. 
• Construction du tableau de synthèse 
 
Ce tableau synthétise les gammes de valeurs des paramètres mesurés tout au long de ces deux ans et 
demi de suivis pour chaque matériau pédologique testé. Il est subdivisé en 3 parties, l’une rappelant 
l’origine, la dénomination et les caractéristiques des sols recréés, la deuxième se focalise sur les résultats 
des suivis du sol et des communautés végétales et lombriciennes, enfin l’aspect financier, où les coûts 
de chaque modalité testée est présentée (Tableau de synthèse).  
Une symbolique sous forme de « - », « = » et « + » est utilisée en comparaison avec les valeurs mesurées 
au sein des prairies de références non impactées par l’exploitation. Un « - » est donc perçu comme un 
effet négatif, la perte d’une fonction malgré la restauration écologique, un « = » est perçu comme la 
conservation du paramètre mesuré et enfin un « + » s’apparente à l’estimation d’une plus-value estimée 
en comparaison aux prairies de référence.  
Tout au long du manuscrit la modalité H a été appréhendée comme un contrôle négatif, c’est – à – dire 
une modalité non recouverte en comparaison des trois modalités de recouvrement de la tourbe, ACM, 
AG et AGH. Dans cette dernière partie, la modalité H est perçue comme une modalité possible de 
restauration, comparable à l’expérimentation menée par le GPMR depuis quelques années. 
Les coûts de découverte et de comblement annoncés dans ce tableau synthétique, sont estimés selon les 
coûts fixes engendrés par la création du dispositif expérimental 1 et prennent en compte : 
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(i) le drainage, l’assainissement et le nivellement de la zone à recréer, c’est-à-dire la 
préparation du site avant l’apport de la tourbe,  
(ii) l’apport par voie hydraulique de la tourbe et son nivellement, c’est-à-dire l’aspiration de la 
tourbe au sein de la prairie source, le transport et la mise en place des tuyaux d’apport, 
(iii) le décapage et le transport par voie terrestre des matériaux pédologiques, 
(iv) la location des engins adaptés au travail en milieu humide et les coûts de main-d’œuvre 
associés à chaque phase de découverte et de comblement. 
Ces coûts annoncés ne prennent donc pas en compte l’apport des sédiments de dragage de la Seine et 
les frais de caractérisation des prairies découvertes. Les coûts estimés sont annoncés par une surface 
fixe de 1 m sur 1 m, cependant afin de mieux appréhender l’impact financier de tels projets de
restauration, les coûts ont également été rapportés par hectares de prairies recréées. 
• Synthèse des résultats  
 
Le point d’entrée de ce projet est donc le type de sol recréé. En effet, à partir des quatre matériaux 
pédologiques obtenus suite à la démarche opérationnelle et la méthodologie de comblement, quatre 
types de sol ont été recréés : trois ANTHROPOSOLS - HISTOSOLS recouverts et un ANTHROPOSOL 
- HISTOSOL. Les matériaux étalés sur les 30 derniers centimètres des profils pédologiques présentent 
des caractéristiques physico-chimiques différentes selon leur sol d’origine et la méthode de découverte. 
Malgré l’estimation d’un impact des protocoles de découverte, de transport et d’étalement sur les 
matériaux, les fonctions pédologiques assurées par le sol à savoir le stockage du carbone organique, 
le processus de dénitrification et la production d’azote minérale indispensable pour la vocation 
agricole souhaitée, sont conservées.  
Une première étude s’est intéressée aux stocks de carbone organique des 10 cm de sol superficiel. Cette 
étude montre des valeurs comparables aux stocks superficiels des prairies humides non impactées par 
l’exploitation pour les quatre matériaux pédologiques testés. Ces suivis montrent également que le 
matériau AGH présente des stocks supérieurs aux prairies de référence. Ce matériau pédologique est
caractérisé par une teneur en carbone organique plus élevée aux deux autres modalités de recouvrement 
de la tourbe à savoir ACM et AG. Cette différence s’explique par son origine : ce matériau est issu du 
mélange d’horizons A et G avec des horizons histiques H de la prairie source. Le matériau pédologique 
H qui présente les plus fortes teneurs en carbone organique (Corg : 23.30 %), ne présente pas les stocks 
superficiels les plus élevés. L’apport par voie hydraulique de ce matériau a entraîné une sous-estimation 
de la densité apparente et un mélange avec des sédiments de dragage, modifiant ainsi l’estimation des 
stocks superficiels de carbone. Les matériaux AG et ACM vont présenter tous deux des stocks 
superficiels plus faibles mais comparables aux stocks superficiels de carbone organique de la prairie 
présente à l’interface plaine alluviale – premières terrasses alluviale. Ces résultats peuvent être nuancés 
par les mesures de flux de CO2.  En effet, un risque de minéralisation du carbone organique est mis en 
évidence pour les matériaux AGH et H. Le risque est lié pour AGH à l’apport mécanique de matière 
organique par le mélange des horizons. Le risque pour le matériau H est lié à la mise à nue de la tourbe 
et donc à son aération entrainant une minéralisation du carbone organique dans les années à venir. 
La deuxième étude s’est intéressée au processus de dénitrification des sols. Via l’utilisation de matériaux 
pédologiques locaux prélevés au sein de prairies humides, ce processus est conservé pour les quatre 
matériaux pédologiques. Des différences sont cependant observées entre les quatre matériaux testés.  La 
combinaison de suivis in situ par des mesures de dénitrification réelle et des mesures ex situ via l’activité 
enzymatique dénitrifiante montre une capacité de dénitrification plus importante des matériaux
pédologique AGH et H. ACM et AG sont quant à eux marqués par une dénitrification plus faible mais 
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comparable à la prairie de référence située à l’interface plaine alluviale – terrasses alluviale. Le dispositif 
expérimental pouvant être soumis à un engorgement temporaire par débordement de la nappe alluviale, 
une expérimentation en mésocosmes a été mise en place. Cette expérimentation d’engorgement menée
en condition contrôlée, permet d’appréhender un facteur indispensable à cette fonction, les 
communautés bactériennes dénitrifiantes (Saggar et al., 2013). Ces quatre types de sol placés dans des 
conditions similaires et présentant parfois des réponses similaires de leurs caractéristiques physico-
chimiques (oxygénation du sol, teneur en carbone organique dissous ou encore en azote minéral) vont 
présenter des différences de dénitrification en lien direct avec les communautés bactériennes 
dénitrifiantes héritées de leurs sols et de leurs conditions d’origines. 
Enfin lors des suivis de la dénitrification, un troisième aspect, peu développé dans le manuscrit est 
développé dans cette synthèse, il s’agit la production d’azote minéral des sols. Au sein de prairies 
agricoles, l’un des facteurs limitant est l’azote des sols, qui plus est, dans les sols de plaines alluviales 
soumis aux battements de la nappe alluviale, conditions propices à la dénitrification. Une production 
d’azote minéral comparable aux prairies de référence a été estimée pour les 4 matériaux testés. Les 
matériaux pédologiques ACM et AG présentent tous deux des taux de minéralisation de l’azote plus
importants que AGH et H.  
À la vue de l’ensemble de ces résultats, le mélange des horizons pédologiques que ce soit le mélange 
des horizons d’un HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles argileuses carbonatées pour AGH, AG 
et H ou le mélange d’un FLUVIOSOL colluvionné en surface et d’un HISTOSOL recouvert de 
colluvions pour ACM, n’a pas d’impact négatif sur les fonctions du sol deux ans et demi après la fin des 
travaux de comblement. Le compartiment permettant de discriminer à la vue de l’objectif agricole, 
les quatre matériaux pédologiques est le compartiment végétal. 
Au bout de deux ans, une trajectoire dynamique semble s’initier cependant les cortèges floristiques 
associés aux modalités testées ne présentent pas de similarité supérieure à 50 % aux communautés des 
prairies de référence. Il est cependant possible de distinguer les cortèges recréés au sein des matériaux 
ACM et AGH, des matériaux AG et H. 
Le matériau H ne parait pas être sur une trajectoire dynamique qui permettrait d’aboutir à une prairie à 
vocation agricole. En effet, les cortèges recréés sont riches en espèces hygrophiles mais aussi arbustives, 
présentant une faible production de biomasse et une capacité de développement d’une espèce prairiale 
typique faible voire nulle quelques soit le niveau d’engorgement. Comme l’expérimentation menée par 
le GPMR le montre également, ce matériau permet de créer un cortège floristique riche présentant une 
diversité végétale intéressante (GPMR, 2013). Ce matériau semble donc être un bon compromis lors de 
travaux de réaffectation ayant un objectif de support de « biodiversité végétale » avec des espèces 
parfois rares comme Samolus valerandi ou encore Cyperus fuscus. Concernant le matériau AG, le 
cortège s’exprimant sur ce site est caractérisé par des espèces nitrophiles, finalement assez éloignés des 
prairies de référence. L’expansion d’une espèce exotique (Aster lanceolatus) au cours de la deuxième 
année de suivi est également un point discriminant ce matériau pédologique.  En effet, dans un objectif 
de restauration écologique de milieu où un intérêt est porté à la fois aux cortèges floristiques mais aussi 
aux fonctions remplies par le sol comme c’est le cas dans ce projet, ces fonctions peuvent être 
particulièrement vulnérables aux espèces exotiques car elles affectent les intrants, le stockage et les flux 
de nutriments au sein des écosystèmes (Baer et al., 2009) pouvant à terme affecter le stockage du carbone 
(Lal, 2004), la qualité de l’eau et du sol (Davies et Lant, 1994), les connections des habitats (Reynolds 
et al., 2001). À la différence de ces deux matériaux, AGH et ACM présentent à la fois des espèces 
caractéristiques de milieux humides mais également des espèces prairiales dominantes des prairies de 
référence, cortège cible. Malgré une production de biomasse aérienne en quantité comparable aux 
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prairies de références, la qualité estimée de ces biomasses produites est inférieure à celle des prairies de 
référence, expliquant ainsi après deux années de suivis, l’évaluation négative du retour des cortèges 
floristiques en condition spontanée. 
Une seconde étude menée sur les cortèges floristiques recréés a permis de tester l’effet d’un semis sur 
la mise en place des cortèges dès la fin du comblement associé à une gestion par fauche sur les matériaux 
ACM et AGH. Un effet très rapide du semis est mis en évidence pour les deux matériaux pédologiques 
avec l’expression des espèces semées colonisant rapidement le site nouvellement recréé. Un effet positif 
de la gestion par la fauche associée au semis initial a été mis en évidence sur la qualité des biomasses 
produites les deux matériaux pédologiques. Le semis dès la fin de l’étalement des matériaux 
pédologiques associés à une fauche permet de pallier au déficit de la valeur fourragère estimée dans le 
cadre d’une colonisation spontanée. Cependant, cette étude montre également l’impact de l’entrée d’un 
engin agricole sur les matériaux étalés pouvant entrainer la formation d’ornières et donc impacter les 
communautés végétales. Ce résultat met en lumière la nécessité d’assurer une portance suffisante des 
matériaux pédologiques afin d’observer un effet positif de la gestion par la fauche sur les cortèges 
floristiques.  
Une étude complémentaire des communautés lombriciennes… 
L’étude complémentaire menée au sein des dispositifs expérimentaux par Verheyden et al. (in prep) 
montre également un effet positif de l’utilisation des matériaux de recouvrement de la tourbe sur la 
colonisation du site par les vers de terre. En effet, une colonisation rapide des communautés 
lombriciennes est observée avec une richesse spécifique et une densité de vers équivalentes aux prairies 
de référence, deux ans et demi après la fin des travaux de comblement. Seul le matériau H est caractérisé 
par une perte de richesse spécifique et de densité de vers de terre.  
L’utilisation de matériaux pédologiques locaux permet de conserver les banques de graines 
indispensables à la colonisation de la végétation mais également les communautés de vers de terre 
(adultes ou cocons) permettant une colonisation rapide des communautés de lombrics. 
Un meilleur compromis de recréation ? 
L’un des objectifs de ces travaux était par l’utilisation de plusieurs matériaux pédologiques, de trouver 
le meilleur compromis pour recréer une prairie humide à vocation agricole. Les résultats obtenus 
permettent de conclure que les matériaux AGH et ACM semblent les meilleurs matériaux pédologiques 
de recouvrement de la tourbe dans le cadre de la recréation écologique de prairies humides.  
Cette conclusion a pu être amenée en premier lieu par le suivi durant cette étude de prairies de référence 
et particulièrement de deux prairies humides (i.e. PR1 et PR17) caractérisées par trois types de sols : un 
FLUVIOSOL colluvionné en surface, un HISTOSOL recouvert de colluvions et un HISTOSOL 
recouvert d’alluvions fluviatiles argileuses carbonatées. En effet, la comparaison avec ces trois 
références comparables aux sols dont sont issus les matériaux pédologiques testés a permis 
d’appréhender la variabilité des fonctions suivies et des cortèges floristiques. Ainsi, bien que les 
fonctions du sol soient conservées pour les quatre matériaux testés, leur niveau d’efficience est différent. 
AGH est caractérisé par un stockage superficiel du carbone organique et une dénitrification supérieure 
à ACM mais comparables au type de sol dont il est issu à savoir le mélange sur 40 cm de profondeur 
des horizons d’un HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles argileuses carbonatées situé dans la 
plaine alluviale soumise régulièrement aux régimes d’engorgements de la nappe alluviale. Tandis 
qu’ACM est caractérisé par une efficience de ces fonctions plus faible mais comparables aux sols dont 
il est issu c’est-à-dire le mélange sur 40 cm de profondeur d’un FLUVIOSOL colluvionné en surface et 
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d’un HISTOSOL recouvert de colluvions, caractéristiques de la zone de transition plaine alluviale- 
terrasses alluviale. 
Notre étude se place à l’écotone entre plaine alluviale et les premières terrasses, cette zone est donc 
caractérisée par ce que Walker et Boyer (1993) nomment une « fenêtre de variabilité naturelle » d’un 
écosystème. Un écosystème donné va être caractérisé par des communautés végétales et des fonctions 
variables dans le temps et l’espace. La restauration écologique doit ainsi prendre en compte cette
variabilité naturelle tout en conservant une « cohérence paysagère ». Derrière cette expression de 
« cohérence paysagère », nous considérons le fait de conserver des matériaux pédologiques dans une 
même unité paysagère, dans notre cas la plaine alluviale. Vécrin (2003) explique que lors de transfert 
de sol dans le cadre de restauration écologique, le choix du site receveur doit être cohérent avec le site 
donneur, correspondant à la prairie « source ». En effet, il est important de conserver une cohérence 
paysagère c’est-à-dire une adéquation entre le sol à recréer et le sol environnant. Cette remarque 
implique donc la connaissance et la caractérisation des écosystèmes détruits mais également des sols 
autour de la zone d’étude. La recréation écologique d’un écosystème entièrement détruit doit prendre en 
compte l’écosystème non pas comme entité, mais comme un milieu faisant parti d’un paysage. Le fait 
de ne pas pouvoir discriminer AGH ou ACM n’est donc pas problématique. Ainsi, c’est à partir de la 
localisation du site à restaurer que doit se mener la réflexion sur le choix et le type de sol à recréer. 
L’un des aspect primordial de ce projet, souhaité dès les premières réflexions, est l’utilisation de 
matériaux pédologiques uniquement d’origine locale. Ce terme « local » implique deux notions 
intrinsèquement liées : la notion de distance géographique et ce que nous qualifions de « distance 
écologique ». Le fait d’avoir utilisé des matériaux pédologiques issus de la découverte d’une prairie 
située à environ 800 mètres de la ballastière permet de limiter les impacts environnementaux liés au 
transport par voie terrestre des matériaux pédologiques et de rendre possible l’apport par voie 
hydraulique des matériaux tourbeux. Outre cette proximité géographique, l’utilisation de matériaux 
pédologiques issus de prairies humides présentant des caractéristiques physico-chimiques, biologiques 
mais aussi historiques liées à leur position au sein de la plaine alluviale. La notion d’« héritage des 
sols » ou de « mémoire des conditions historiques » est donc centrale. Le fait d’utiliser des matériaux 
pédologiques locaux permet d’hériter (i) de leurs caractéristiques physico-chimiques (e.g. texture, teneur 
en carbone organique, fertilité) permettant ainsi de conserver les fonctions associées, (ii) de leurs 
caractéristiques biologiques c’est-à-dire la banque de graines, mémoire dormante de cortèges 
floristiques entièrement détruit (Bakker et al., 1996), des communautés lombriciennes (Verheyden et 
al., in prep.) et des communautés microbiennes dont les bactéries dénitrifiantes. Finalement, l’apport 
par voie terrestre de matériaux pédologiques locaux permet d’hériter d’une partie du biote de la prairie 
détruite permettant ainsi l’établissement et l’expression rapide de fonctions et communautés. 
L’ensemble de ces caractéristiques sont également héritées d’une gestion historique par la fauche ou le 
pâturage et les fluctuations des niveaux d’eau voire des inondations, l’ensemble de ces facteurs pouvant 
être considérés commes des facteurs de forçage (drivers), à l’origine des dynamiques qui s’établissent. 
La recréation écologique de prairies humides par l’utilisation de matériaux pédologiques locaux présente 
donc des résultats encourageants à la fois pour le fonctionnement des sols recréés mais aussi pour le 
retour des communautés végétales. De nombreux auteurs discutent du fait que les techniques de transfert 
de sol sont des techniques présentant rapidement des résultats encourageants (Vécrin, 2003 ; Bulot et 
al., 2014) permettant même pour Klötzli (1987) de parler de réussite de restauration. La manipulation
de matériaux pédologiques locaux permet donc d’orienter mais aussi d’accélérer la recréation 
écologique d’un milieu détruit. Ces résultats sont cependant à nuancer sur le pas de temps de restauration 
écologique. Les patrons observés durant cette étude ne sont valables que pour les deux années passées 
et ne présagent en rien de l’évolution des fonctions écologiques et des cortèges floristiques à venir. Il 
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est donc important de continuer à suivre dans les années à venir à la fois les fonctions de stockage de 
carbone, de dénitrification mais aussi les trajectoires dynamiques des communautés végétales. 
La restauration écologique : un coôt inclus dès la production 
Les protocoles de découverte, de transport et d’étalement mis en place durant cette étude présentent un 
coût économique devant également être pris en compte lors de travaux menés par une entreprise. En 
effet, comme il a déjà été mentionné, mener un projet de comblement de ballastières nécessite d’un point 
de vue légal une autorisation préfectorale mais aussi une budgétisation et des garanties financières 
destinées à la remise en état du site après exploitation (Article L 516-1 du Code de l’Environnnement). 
Ainsi Carrières et Ballastières de Normandie afin d’assurer cette remise en état, en plus de garanties 
financières, provisionne un budget de restauration des milieux détruits pour chaque tonne de sable et 
graviers exploitée. Les coûts de réaménagement du site sont ainsi inclus dans les coûts de production et 
de vente des granulats : pour chaque tonne de granulats, environ 10 % du prix de vente est provisionné 
pour les réaménagements.   
L’estimation des coûts engendrés par la création du dispositif expérimental permet de montrer que le 
matériau pédologique présentant les coûts de réaménagement les plus faibles est le matériau H. En effet, 
créer 1m2 d’ANHTROPOSOL - HISTOSOL coute 9.12 €.m-2. Le coût le plus fort est estimé pour le 
matériau pédologique AG avec 10.23 €.m-2. La différence entre la modalité H et la modalité AG, c’est-
à-dire la moins couteuse et la plus couteuse, est de 1.11 €.m-2, qui rapporté à une surface d’un hectare 
est de 11 100 €. Cette différence de prix avec les deux autres matériaux pédologiques de recouvrement 
(i.e. ACM et AGH) est liée à la méthode de découverte. En effet, le décapage sur une profondeur fixe 
de 40 cm de profondeur ne prenant pas en compte les horizons du sol est une méthode plus rapide et 
donc moins couteuse. Tandis que pour le matériau AG, l’épaisseur des horizons A et G étant variable 
au sein de la zone d’étude, un décapage progressif a été mise en place afin d’éviter tout apport d’horizons 
H, ce décapage est donc chronophage augmentant les coûts de découverte. 
La synthèse des résultats a permis de montrer que l’impact des mélanges d’horizons, au bout de deux et 
demi de suivis, est limité et ne permet pas de distinguer le matériau AGH d’ACM. La prise en compte 
de l’aspect économique ne permet pas non plus de les distinguer. En effet, AGH et ACM sont issus tous 
deux du même protocole de découverte sur une profondeur fixe (i.e. 40 cm) et présente donc un coût de 
restauration intermédiaire, 9.90 €.m-2 soit 99 000 €.ha-1. 
L’utilisation de matériaux pédologiques locaux issus d’une même unité paysagère permet donc de 
conserver l’héritage de l’écosystème détruit mais aussi de limiter les coûts de transport des matériaux, 
point positif dans un contexte de restauration écologique. 
 
Et d’un point de vue appliqué… 
Cette étude outre les connaissances empiriques apportées pour la récréation d’un écosystème 
entièrement détruit, amène également un point de réflexion importante lors de telles exploitations. La 
connaissance préalable de l’écosystème qui va être détruit est un point indispensable. Lors de 
l’ouverture d’un site d’exploitation tel qu’une carrière, une étude d’impacts est effectuée. Elle permet 
d’apporter une connaissance du milieu et de son environnement faisant potentiellement l’objet d’une 
destruction. La faune et la flore sont ainsi habituellement suivis. Le sol est prospecté afin d’estimer la 
profondeur de matériaux pédologiques recouvrant les granulats visés par l’exploitation. Cependant, la 
connaissance des types de sols découverts, des horizons dont ils sont constitués n’est pas pris en compte. 
La découverte se fait donc généralement en fonction de moyens techniques, ce qui explique une 
découverte mécanique habituelle dans la zone sur 40 cm de profondeur (i.e. limite de portance pour la 
pelle mécanique). Ce projet par une étude préalable de la prairie « source » s’est proposé de prendre en 
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compte les sols détruits. Un travail en collaboration entre laboratoire de recherche ECODIV, l’entreprise 
CBN, l’entreprise DERREY terrassement a permis de mettre en place un protocole de découverte 
permettant d’inclure dans les projets de découverte, la connaissance des sols en place. Cette 
caractérisation des prairies de référence a également permis d’appréhender la « gamme naturelle » de 
l’écosystème prairie humide au sein de la zone caractérisée. L’écosystème « prairie humide » est un 
écosystème semi-naturel dont l’existence est liée à l’activité de l’Homme, par la mise en place de fossés 
de drainage limitant l’impact des battements de la nappe alluviale et permettant l’entrée d’engins 
agricoles ou de bétails afin d’assurer une gestion.  
Dans le cadre de transfert de sol c’est-à-dire de l’utilisation de matériaux pédologiques d’une prairie 
source pour la recréation écologique d’un milieu entièrement détruit, la connaissance préalable de 
l’écosystème détruit est une source d’informations importantes pouvant estimer l’héritage et la 
trajectoire des différents compartiments recréés. Dans le cadre de recréation écologique, la connaissance 
de l’écosystème objectif, de l’écosystème de référence mais aussi de l’écosystème avant sa destruction 
sont trois sources d’informations nécessaires pour évaluer le succés de la restauration. 
Une fois la prairie découverte, la gestion des stocks de terre est aussi un point important à prendre en 
compte lors de l’exploitation : la gestion des terres en termes de quantité mais aussi en termes de qualité.  
La gestion des quantités des matériaux découverts dans le cadre de l’exploitation du sous-sol est un 
élément clé à prendre en compte. Le sol est de plus en plus perçu comme une ressource non renouvelable 
à l’échelle humaine (Pey, 2010), la gestion des matériaux pédologiques issus des travaux de découverte 
est donc un point important. Cette gestion doit également prendre en compte l’effet de l’apport par voie 
hydraulique de la tourbe : 1 m3 de tourbe en place au sein d’une prairie après apport par voie hydraulique 
au sein de la ballastière ne fait plus que 0.7 m3 soit une perte par compactage hydraulique de 30 %. Cet 
effet ainsi estimé sur l’apport par voie hydraulique de la tourbe, n’a pas été étudié sur les matériaux 
pédologiques de recouvrement apporté par voie terrestre.  
La gestion de la qualité des stocks des sols découverts doit également être appréhendée dans le cadre de 
restauration écologique et passe par la durée et la condition de stockage. En effet, un stockage prolongé 
des matériaux sous forme de talus soumet le sol à un risque de minéralisation rapide de la matière 
organique mais aussi à un changement de leur caractéristiques biologiques. Ainsi, le sol n’étant plus 
soumis aux battements de la nappe alluviale, les communautés bactériennes peuvent être modifiées, la 
pluie de graines peut entraîner l’incorporation d’espèces non cibles dans la banque de graines. Cet effet 
stockage n’a pas été observé pour le matériau pédologique ACM. En effet, ce matériau présent tout 
autour de la ballastière sous forme de merlon de sécurité est issu de la découverte de la prairie 7 ans 
avant le comblement de la ballastière. Malgré ce long stockage, les fonctions du sol ont été conservées 
à des valeurs comparables à la prairie de référence PR1 après étalement sur le dispositif expérimental 1. 
De plus, l’un des risques annoncés lors du stockage sous forme de merlon est l’apport exogène de 
graines, polluant ainsi la banque de graines. Le matériau ACM n’a pas été marqué par la présence 
d’espèces non cibles. Dans le cas où ces espèces s’exprimeraient, il serait indispensable de prévoir une 
gestion permettant de contrôler leur expansion.  
La mise en place d’une gestion est également un facteur important à prendre en compte dans le cadre
de la restauration d’une prairie humide à vocation agricole, la gestion permettant l’expression d’une 
flore riche et diversifiée mais aussi productive (Vécrin, 2003). Les prairies humides locales, utilisées 
comme écosystème de référence sont des prairies gérées par deux fauches annuelles (i.e. une fauche 
précoce et une fauche tardive) ou par un usage mixte c’est-à-dire de la fauche associée à un pâturage
souvent bovin. Le pâturage des dispositifs expérimentaux n’a pas été mise en place au cours de ces 
premières années de suivis. De la même manière, la fauche mise en place a consisté en la coupe sans 
« extraction » des biomasses. En effet, malgré les contrôles des niveaux de pollution des sédiments de 
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dragage acceptés au sein de la ballastière, le principe de précaution a été appliqué dans ce projet, volonté 
commune à l’ensemble des acteurs. Ainsi les biomasses n’ont pas été utilisés ces premières années à la 
vocation agricole. Des contrôles de niveaux de polluants au sein des matériaux pédologiques de 
recouvrement mais aussi au sein des biomasses aériennes ont été mis en place tout au long de cette étude 
afin de valider l’innocuité des sédiments de dragage pour permettre l’usage agricole, objectif de la 
restauration écologique.  
Conclusion 
L’objectif de ce projet était de recréer des prairies humides à vocation agricole (fauche / pâture) aux 
caractéristiques pédologiques et floristiques aussi proches que possible de celles des prairies totalement 
détruites par l’exploitation de matériaux alluvionnaires.	L’hypothèse principale testée par l’approche 
mise en place dans cette étude, était que la recréation d’un sol morphologiquement proche de celui 
détruit devrait permettre d’orienter la restauration écologique. L’hypothèse sous-jacente était qu’en 
utilisant différents matériaux pédologiques locaux, on hérite de leurs caractéristiques physico-chimiques 
et biologiques ce qui permet de conserver les fonctions pédologiques qui leurs sont associées et favorise 
le retour d’un cortège floristique compatible avec un usage agricole.  
Deux ans et demi après la fin des travaux de comblement, l’hypothèse générale de ce projet est validée. 
L’utilisation de matériaux pédologiques locaux permet de par ses caractéristiques physico-chimiques, 
historiques et biologiques d’initier la restauration écologique d’une prairie humide et des trajectoires 
dynamiques. Ces résultats peuvent être nuancés principalement sur les cortèges floristiques qui restent 
différents des communautés végétales des prairies de référence. Ce constat a largement été repris dans 
les travaux menés dans la restauration écologique. Dans sa synthèse McDonalds (2000) annonçait que 
la restauration du compartiment abiotique couplée à la mise en place d’une gestion approprée ne 
permettaient pas le retour de communautés typiques de prairies permanentes humides avant plusieurs 
années, « le temps que la nature fasse son œuvre ». 
Perspectives 
Ce projet de recherche sur la recréation écologique de milieux entièrement détruits suite à l’action de 
l’Homme ouvre des perspectives. 
La notion d’héritage des caractéristiques physico-chimiques, biologiques et historiques par l’utilisation 
de matériaux pédologiques appréhendée dans cette étude pourrait être appliquée à l’étude d’autres 
groupes biologiques tels que les microorganismes.  
Ainsi, les intéractions mycorrhiziennes pourraient être un point interessant à suivre dans le cadre de 
transfert de sol, permettant de lier un peu plus le compartiment sol et le compartiment végétal. L’aspect 
microbiologie pourrait également être approfondi. En effet, cette étude s’est interessée uniquement aux 
bactéries dénitrifiantes dans le cadre d’une expérimentation en conditions semi-contrôlées. Or, la mise 
à nue de la tourbe, les phases de découverte, de stockage et de transfert des sols pourraient avoir un effet 
sur les communautés bactériennes (e.g. les bactéries sulfato-réductrices) qu’il serait également 
interessant d’approfondir.  
Enfin, une dernière alternative à la restauration des communautés végétales sur sol transféré serait 
l’utilisation du foin issu de prairies connexes afin d’accélérer le processus de colonisation par les espèces 
locales. Cette technique serait toutefois à comparer avec l’efficience de la banque de graines du sol 
transféré. 
  
 
	
Respiration  in situ  (en g C-CO 2 .m-2 .h-1 )
SIR (en µg C-CO 2 .g-1  de sol sec.h -1 )
Dénitrifrication réelle (en µg N-N 2 O.g -1  de sol sec .h -1 )
DEA (en µg N-N 2 O.g -1 de sol sec .h -1 )
Dénitrification en condition d'engorgement *
isation nette de l'azote (en µg d'N.g -1  de sol sec .mois -1 )
Indice moyen Fourrage (e-FLORA-sys)
Mortalité
Biomasses
Richesse spécifique (par monolithe- 25 x 25x 30 cm)
Densité (en individus.m -2 )
ASPECT  ÉCONOMIQUE
ANTHROPOSOL - HISTOSOL recouvert de 
matériaux limono-sableux sur sédiments de 
dragage
ANTHROPOSOL - HISTOSOL recouvert de 
matériaux limono-argilo-sableux sur sédiments de 
dragage
ANTHROPOSOL - HISTOS
matériaux argileux sur sédime
 Mélange des horizons A, C et M d'un FLUVIOSOL 
colluvionné en surface et d'un HISTOSOL 
recouvert de colluvions
Mélange des horizons A et G d'un HISTOSOL 
recouvert d'alluvions fluviatiles argileuses 
carbonatées
Tourbe recouverte 
ACM AG AGH
Stocks superficiels de Corg (en Mg.ha -1 ) entre 42.14 ± 8.43 et  51.11 ± 13.83 entre 49.31 ± 10.56 et 49.51 ± 10.36 entre 70.41 ± 14.98 et 86.64 ±
entre 0.27 ± 0.20 et 1.60 ± 1.13 entre 0.12 ± 0.06 et 2.98 ± 1.25 entre 0.14 ± 0.09 et 3.92 ±
FONCTIONS PEDOLOGIQUES
Stocks superficiels de Corg = = +
pH: 7.48 / Corg : 5.31% / Ntot : 0.40% / CEC 
:20.50 cmol -1 .kg -1
pH: 7.65 / Corg : 5.46% / Ntot : 0.49% /  CEC: 64.60 
cmol -1 .kg -1
pH: 7.57 / Corg : 11.52% / Ntot : 0.99% /
cmol -1 .kg -1
entre 0.004 ± 0.002 et 0.013 ± 0.020 entre 0.004 ± 0.001 et 0.015 ± 0.008 entre 0.007 ± 0.002 et 0.026 ±
entre 8.80 ± 9.48 et 13.37 ±entre 8.16 ± 4.26 et 11.36 ± 2.66
Dénitrification = = =
 maximale nirS (en nbre de copie nirS.g -1  de sol sec) * 1.1 ± 0.3 . 10 -8 3.7 ± 1.8 . 10 -8 5.4 ± 1.2 . 10
entre 0.38 ± 0.17 et 0.43 ± 0.13 entre 0.93 ± 0.50 et 1.27 ± 0.65 entre 2.32 ± 0.43 et 2.43 ±
Indice d'équitibilité de Piélou entre 0.71 ± 0.05 et 0.80 ± 0.12 entre 0.71 ± 0.05 et 0.89 ±
Qualité du fourrage = =
Communautés gérées par semis et fauche = =
Richesse spécifique (en espèces.m -2 ) entre 5.75 ± 1.48 et 12.75 ± 2.56 entre 11.08 ± 1.84 et 16.33 ±
+
Forte mortalité Mortalité nulle Mortalité null
Forte production de biomasses Production intermédiaire Production intermédi
Communautés lombriciennes
Réponse d'une espèce prairiale à l'engorgement *
= =
3.17 ± 0.60 
445.33 ± 108.00
2.17 ± 0.75
224.00 ± 110.50
3.00 ± 0.52
461.33 ± 128.10
entre 3.56 et 3.63 entre 2.58 et 3.57 entre 2.61 et 2.99
Production biomasse (en T.ha -1 ) entre 7.76 ± 1.51 et 10.31 ± 3.81 entre 5.51 ± 2.09 et 11.53 ± 4.33 entre 8.36 ± 2.30 et 9.30 ±
COMMUNAUTÉS VÉGÉTALES ET LOMBRICIENNES / USAGE AGRICOLE
Communautés végétales en colonisation spontannée - - -
39.16 ± 5.84 % avec PR1 23.16 ± 2.31 % avec PR1 38.70 ± 11.33 % avec
Richesse spécifique (en espèces .m -2 ) entre 12.75 ± 2.56 et 13.96 ± 2.77 entre 12.88 ± 2.53 et 13.08 ± 3.18 entre 5.92 ± 2.32 et 11.08 ±
Similarité maximale avec PR_Année 2 (en %) 45.12 ± 8.74 % avec PR1 37.69 ± 9.72 % avec PR26 40.09 ± 8.58 % ave
Similarité maximale avec PR_Année 1 (en %)
Origine des matériaux 
Sols recréés
Caractéristiques 
entre 5.04 ± 2.14 et 7.95 ± 3.44
entre 0.06 ± 0.02 et 0.20 ±
entre 0.36 ± 1.74 et 13.14 ± 4.29 entre - 0.29 ± 2.19 et 25.37 ± 7.54
Mélange des horizons A et G d'un H
recouvert d'alluvions fluviatiles a
carbonatées
Production d'azote minéral
on potentielle de l'azote (en % Ntot.g -1 de sol sec .j -1 ) entre 0.13 ± 0.06 et 0.22 ± 0.05 entre 0.11 ± 0.06 et 0.26 ± 0.05
= = =
entre 0.98 ± 4.44 et 39.43 ±
entre 0.002 ± 0.001 et 0.107 ± 0.360 entre 0.004 ± 0.001 et 0.184 ± 0.102 entre 0.004 ± 0.001 et 0.051 ±
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Figure 1.7 : Cycle de l’azote dans un sol de zone humide présentant des conditions aérobie et anaérobie 
(d’après Groffman et al., 1998 ; Pinay et Tremolieres, 2000 ; Pinay et al., 2002) 
Figure 1.8 : Évaluation des émissions d’oxyde nitreux des sols français (en kg N2O.ha-1.an-1) (basée sur 
l’étude menée par Gabrielle et al., 2011 repris dans GIS Sol, 2011) 
Figure 1.9 : Tout comme un écosystème, différentes approches de restauration d’un sol dégradé sont 
possibles (Brashaw 1992) 
Figure 1.10 : Schéma synthétique présentant la théorie des filtres. Une espèce avant de pouvoir s’implanter 
dans une communauté va faire face à différents filtres et perturbations. La restauration écologique va 
pouvoir être appliqué à différents niveau (R) (repris dans Jaunatre et al., 2013). 
Figure 1.11 : Schéma representant la dynamique d’une communauté végétale herbacée de la colonisation 
du milieu correspond à un stade pionnier jusqu’à un stade d’équilibre. Les différentes formes géométriques 
représentent l’amplitude des niches de différentes espèces représentées par différentes couleurs (modifié 
d’après Chabrerie, 2002 et Alard et Poudevigne, 2002, repris dans Coiffait-Gombault, 2011) 
 
Figure 1.12 : Cartes représentant les prairies permanentes sensibles (a) à l’échelle nationale en vert foncé,
(b) à la l’échelle régionale en vert clair et rouge : la Seine Maritime (PAC 2015) 
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Chapitre 2 : Démarche opérationnelle et méthodologie de restauration 
Figure 2.1 : Localisation géographique la boucle d’Anneville-Ambourville - département de Seine – 
Maritime 
Figure 2.2 : Dessin schématisant une coupe transversale de la boucle d’Anneville – Ambourville, des bords 
de Seine jusqu’aux premières terrasses alluviales boisées 
Figure 2.3 : Image satellite de la boucle d’Anneville – Ambourville sur laquelle sont délimités les 400 
hectares de ballastières résultant de l’activité d’extraction des alluvions (Google Earth Pro, le 22 Aout 2015) 
Figure 2.4 : Photo aérienne des ballastières résultant de l’exploitation des granulats de la plaine alluviale. 
Le plan d’eau au premier plan est un étang à voile, réaffectation de loisir régulièrement utilisée dans le cas 
de la réutilisation de gravière en eau (©CBN)
Figure 2.5 : Photo des installations de traitement des sédiments exploités de l’entreprise Carrières et 
Ballastières de Normandie (©CBN) 
Figure 2.6 : Dessin représentant une coupe transversale de la boucle d’Anneville – Ambourville, des bords 
de Seine jusqu’aux premières terrasses alluviales boisées, avec localisation d’une exploitation de sédiments 
alluvionnaires et d’une chambre de stockage de sédiments de dragage, deux causes de destruction des 
milieux humides (dessin modifié d’après CR Haute Normandie, 2009) 
Figure 2.7 : Protocole de découverte habituellement utilisé : la prairie humide est découverte à l’aide d’une 
pelle mécanique longue portée puis la tourbe est aspirée par un bateau équipé d’une pompe. Les granulats 
peuvent ensuite être extraits à l’aide d’une barge et d’un godet 
Figure 2.8 : Photo aérienne des étapes de découverte d’une prairie (à gauche : bateau aspirateur de la 
tourbe, à droite : pelles permettant l’extraction des horizons superficiels) (©CBN) 
Figure 2.9 : Photo du ponton flottant à benne preneuse (à l’arrière-plan, il est possible de voir qu’une partie
de la découverte de la prairie se fait simultanément à l’exploitation du gisement) (©CBN) 
Figure 2.10 : Photo aérienne d’une ballastière quelques années après la fin de l’exploitation du gisement 
d’alluvions. La plupart des ballastières créées par l’activité d’extraction forment des plans d’eau de 
profondeur importante (en moyenne 10 mètres) (©CBN) 
Figure 2.11 : Schéma synthétique représentant les étapes de découverte et d’exploitation d’une prairie 
agricole menant à la destruction de l’écosystème et à la perte de l’ensemble des fonctions associées (schéma 
modifié d’après Burylo, 2011) 
Figure 2.12 : Plan du réaménagement de la carrière CBN Yville-sur-Seine lieu-dit « Les Marais » prévu 
dans l’arrêté préfectoral autorisant l’exploitation et localisation dans la boule d’Anneville-Ambourville : 
En bleu : zone laissée en eau permettant l’installation d’une base de loisirs (étangs de voile) ; 
En jaune : zone laissée en eau peu profonde = « zone de haut fond » ; 
En blanc/gris : zone restaurée en roselière ; 
En vert : zone restaurée en prairies humides principalement à vocation agricole. 
Les encadrés jaune et orange représentent respectivement la première expérimentation de restauration 
menée par le GPMR et l’expérimentation menée par CBN, sujet de cette étude 
 
Figure 2.13 : Photo aérienne de la « prairie humide » créée dans le cadre de l’expérimentation de 
réaffectation menée par le GPMR (©CBN). Cette photographie a été prise, en 2016, 8 ans après la fin des 
travaux de comblement et montre l’hétérogénéité obtenue suite à la mise en place du site 
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Figure 2.14 : Photo aérienne montrant le paysage bocager typique de la boucle d’Anneville-Ambourville, 
composé de prairies agricoles extensives situées à proximité du site à restaurer (©CBN) 
Figure 2.15 : Représentation schématique des quatre profils pédologiques identifiés lors de la prospection 
des prairies jouxtant le site 
(a) un HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles 
(b) un HISTOSOL interstratifié recouvert d’alluvions fluviatiles 
(c) un HISTOSOL recouvert de colluvions non carbonatées 
(d) un FLUVIOSOL colluvionné en surface 
 
Figure 2.16 : Image satellite (© Google Earth Pro) de la zone d’étude et localisation des 7 parcelles 
prospectées (PR1, PR2, PR8, PR15, PR17, PR26 et PR27) lors de la caractérisation des prairies adjacentes 
au site. Les points indiquent la localisation des 14 profils pédologiques décrits. La couleur des points indique 
le type de sol parmi les 4 types décrits 
Figure 2.17 : Photo de deux prairies humides typiques de la plaine alluviale, séparée par des fossés humides 
et des haies bocagères (©F. BUREAU) 
Figure 2.18 : Illustration des phases de découvertes de la prairie source située dans la plaine alluviale pour 
récupérer les matériaux pédologiques utilisés pour finaliser le comblement de la ballastière à restaurer après 
la mise en place des sédiments de dragage et de la tourbe 
Figure 2.19 : Photo aérienne des sédiments de dragage de la Seine pendant la phase de drainage (©CBN) 
montrant la forte présence d’eau lors de la phase de comblement à l’aide des sédiments de dragage 
Figure 2.20 : Photo aérienne durant la phase de drainage de la tourbe (©CBN) 
Figure 2.21 : Photo du travail mécanique de la tourbe afin de créer le gradient topographique (©LANGLOIS) 
Figure 2.22 : Image satellite situant la première expérimentation menée par le GPMR (en jaune), la 
« prairie source » dont sont issus les matériaux pédologiques utilisés pour le comblement des deux dispositifs 
expérimentaux (en orange) utilisés dans ce travail. Les 7 prairies de référence (PR1, PR2, PR8, PR15, PR16, 
PR26 et PR27) sont également figurées (Google Earth Pro) 
Figure 2.23 : Photographie de l’étalement de matériaux pédologiques de recouvrement au-dessus de la 
tourbe, sur une épaisseur de 30 cm (© BOIGNÉ) 
Figure 2.24 : Dispositif expérimental 1. Les 3 matériaux pédologiques de recouvrement de la tourbe (ACM, 
AG et AGH) ainsi que la tourbe non recouverte (H) sont testés en position topographique basse et en 
topographique haute. Chaque bande mesure 25 m x 60 m. Les deux blocs topographiques sont séparés d’une 
bande de 25 mètres de tourbe affleurante. La bande H dans la zone topographique haute présente une largeur 
plus faible que les autres (zone hachurée) suite à des problèmes de portance 
Figure 2.25 : Représentation schématique des différentes étapes reprenant les phases de découverte et 
d’exploitation d’une « prairie source » puis le comblement de la ballastière menant à la création d’un 
dispositif expérimental (ici exemple du dispositif expérimental 1) 
Figure 2 .26 : Frise chronologique du comblement des dispositifs expérimentaux à partir de vues aériennes 
de la zone. L’expérimentation menée par le GPMR est encadrée en jaune, les dispositifs expérimentaux 1 et 
2 sont encadrés en orange (Google Earth Pro) 
Figure 2.27 : Photographie de la modalité AGH semée de trois espèces prairiales, suite à la fin de 
l’étalement des matériaux pédologiques (©BOIGNÉ) 
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Chapitre 3 : Validation du dispositif expérimental 1 par caractérisation et dénominations des sols 
restaurés 
Figure 3.1 : Schéma du dispositif expérimental 1 représentant les trois modalités de recouvrement de la 
tourbe (AG, AGH et ACM) et la modalité tourbe non recouverte (H) sur les deux zones topographiques basse 
et haute. Dans chaque bloc, les points figurés matérialisent la localisation des points d’échantillonnage pour 
la caractérisation après étalement sur le dispositif des matériaux de recouvrement de la tourbe (n=9 excepté 
pour les blocs H_ZB où n=5 et ACM_ZH où n=3) 
Figure 3.2 : Schéma du dispositif expérimental 1 représentant les trois modalités de recouvrement de la 
tourbe (AG, AGH et ACM) ainsi que la modalité tourbe non recouverte (H) et les zones topographiques 
(basse et haute). Les étoiles représentent l’emplacement des sondages à la tarière réalisés pour caractériser 
les profils pédologiques recréés. 
Figure 3.3 : Schémas et photo des 8 profils pédologiques (4 matériau pédologique x 2 zones topographiques) 
réalisé sur le dispositif expérimental 1 (QUIBEL 2014)   
Figure 3.4 : Représentation cartographique des teneurs superficielles en Corg (en %) mesurée au sein du 
dispositif expérimental 1 suite au comblement. 
Figure 3.5 : Les points de suivis du sol et du cortège floristique sont placés sur des zones « homogènes » au 
sein de chaque bloc. Ces zones ont été positionnées suite à la prospection menée à la fin du comblement 
(année 1 des suivis) 
Chapitre 4 : Incidence des matériaux pédologiques utilisés pour la recréation du sol sur les stocks 
superficiels de carbone organique 
Figure 4.1 : Plan d’échantillonnage utilisé pour l’estimation des stocks superficiels (0-10 cm) de C 
organique (a) à la suite du comblement (année 1) (n=9 excepté pour les blocs H en zone topographique 
basse où n=5 et ACM en zone topographique haute où n=3) et (b) deux ans et demi après la fin du 
comblement (année 3) (n=9) 
Figure 4.2 : Localisation des points de mesures et de prélèvements pour les suivis fonctionnels relatifs à la 
mnéralisation du C organique (respiration in situ, SIR et minéralisation potentielle au laboratoire).  
Figure 4.3 : (a) Stocks superficiels de Corg (en Mg.ha-1), (b) teneur en Corg (en %), (c) densité apparente 
(en g.cm-3) pour les 8 blocs (4 matériaux pédologiques x 2 zones topographiques) suite au comblement 
(année 1) (moyenne ± écart-type ; n=9 sauf pour H_ZB où n =5 et ACM_ZH où n=3). Les résultats des 
comparaisons de moyennes pour un même matériau pédologique entre les deux zones topographiques sont 
indiqués en lettres minuscules. Les lettres majuscules indiquent des différences statistiques entre les 
matériaux pédologiques (zones topographiques confondues). 
Figure 4.4 : Variabilité spatiale (a) des stocks superficiels de Corg (en Mg.ha-1), (b) des teneurs en Corg (en 
%), (c) des densités apparentes (en g.cm-3) des 8 blocs (4 matériaux pédologiques x 2 zones topographiques) 
à la fin du comblement (Année 1) 
Figure 4.5 : (a) Stocks superficiels de Corg (en Mg.ha-1), (b) teneur en Corg (en %), (c) densité apparente 
(en g.cm-3) pour les 8 blocs (4 matériaux pédologiques x 2 zones topographiques) deux ans et demi après la 
fin du comblement (année 3) (moyenne ± écart-type ; n=9). Les résultats des comparaisons de moyennes 
pour un même matériau pédologique entre les deux zones topographiques sont indiqués en lettres minuscules. 
Les lettres majuscules indiquent des différences statistiques entre les matériaux pédologiques (zones 
topographiques confondues). 
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Figure 4.6 : Variabilité spatiale (a) des stocks superficiels de Corg (en Mg.ha-1), (b) des teneurs en Corg (en 
%), (c) des densités apparentes (en g.cm-3) des 8 blocs (4 matériaux pédologiques x 2 zones topographiques) 
deux ans et demi après la fin du comblement (Année 3) 
Figure 4.7 : Évolution (a) des stocks moyens de Corg (en Mg.ha-1), (b) des teneurs moyennes en Corg (en 
%), (c) des densités apparentes moyennes (en g.cm-3) entre l’année 1 et l’année 3 pour chaque matériau 
pédologique testé (moyenne ± écart-type ; n= 18 sauf pour H_Année 1 où n = 14 et ACM_Année 1 où n=12). 
Les lignes en pointillés correspondent aux prairies de référence (moyenne ± écart-type, n = 3, gris clair = 
PR1_H, gris = PR1_B et gris foncé = PR17). 
Figures 4.8 : Représentation du gradient topographique (a) de l’année 1, (b) de l’année 3 et (c) la différence 
de topographie entre l’année 1 et l’année 3 (en m CMH (Côte Maritime du Havre)) 
Figure 4.9 : Mesure de respiration in situ (en m C-CO2.m2.h-1) des quatre modalités testées (ACM, AG, 
AGH et H) durant deux années consécutives en hiver (janvier, février et mars) et en été (juin, juillet et 
septembre). Deux prairies de références ont également été suivies, PR1 (PR1_H et PR1_B) durant les deux 
années, PR17 ayant été suivi que la deuxième année. Les lettres différentes impliquent une différence 
statistique significative mesurée pour chaque mois. Les lettres en rouge sont associées aux prairies de 
référence (n=3), les lettres en noires aux modalités testées au sein du dispositif expérimental (n=6) 
Figure 4.10 : Taux de minéralisation potentielle du Corg (en % C-CO2 dégagé. Corg. g-1 de sol sec.h-1) pour 
les quatre matériaux pédologiques testés pédologiques (ACM, AG, AGH et H) en hiver et en été durant 
l’année 1 et l’année 2. Les prairies de référence PR1 et PR17 (PR1_H, PR1_B et PR17) sont représentées 
par les ronds. Les lettres en rouge correspondent aux prairies de référence (n=3), les lettres en noires 
correspondent aux matériaux pédologiques testés au sein du dispositif expérimental 1 (n=6) 
Figure 4.11 : Respiration induite par le substrat (SIR ; en µg C-CO2. g de sol sec .h-1) dans les quatre 
matériaux pédologiques (ACM, AG, AGH et H) ainsi que dans les prairies de référence (PR1_H, PR1_B et 
PR17). Les lettres en rouge correspondent aux prairies de référence (n=3), les lettres en noires 
correspondent aux matériaux pédologiques testés au sein du dispositif expérimental 1 (n=6) 
Chapitre 5 : Incidence des matériaux pédologiques utilisés pour recréer le sol sur le processus de 
dénitrification 
Figure 5.1 : Représentation cartographique des points de suivis (mesures et prélèvements) 
Figure 5.2 : Activité enzymatique dénitrifiante (DEA) mesurée sur les quatre matériaux pédologiques testés 
(ACM, AG, AGH et H) en hiver et en été durant l’année 1 et l’année 2. Les prairies de référence PR1 et 
PR17 (PR1_H, PR1_B et PR17) ont également été suivies (représentées par les points). Les lettres en rouge 
correspondent aux prairies de référence (n=3), les lettres en noires correspondent aux matériaux 
pédologiques testés au sein du dispositif expérimental 1 (n=12) 
Figure 5.3 : Dénitrification réelle pour les quatre matériaux pédologiques testés (ACM, AG, AGH et H) en 
hiver (janvier, février et mars) et en été (juin, juillet et septembre) durant l’année 1 et l’année 2. Les prairies 
de référence PR1 et PR17 (PR1_H, PR1_B et PR17) également suivies sont représentées par les cercles. 
Les lettres en rouge correspondent aux prairies de référence (n=3), les lettres en noires correspondent aux 
matériaux pédologiques testés au sein du dispositif expérimental 1 (n=12) 
Figure 5.4 : Variation de (a) la teneur en eau (i.e. humidité) et (b) du potentiel d’oxydo-réduction mesurés 
sur les horizons superficiels des quatre matériaux pédologiques testés (ACM, AG, AGH et H) en hiver 
(janvier, février et mars) et en été (juin, juillet et septembre) durant l’année 1 et l’année 2. Les prairies de 
référence PR1 et PR17 (PR1_H, PR1_B et PR17) également suivies sont représentées par des cercles. Les 
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lettres en rouge correspondent aux prairies de référence (n=3), les lettres en noires correspondent aux 
matériaux pédologiques testés au sein du dispositif expérimental 1 (n=12 
Figure 5.5 : Variation de la teneur en carbone organique dissous mesurée sur les horizons superficiels des 
quatre matériaux pédologiques testés (ACM, AG, AGH et H) en hiver (janvier, février et mars) et en été 
(juin, juillet et septembre) durant l’année 1 et l’année 2. Les prairies de référence PR1 et PR17 (PR1_H, 
PR1_B et PR17) également suivies sont représentées par des cercles. Les lettres en rouge correspondent 
aux prairies de référence (n=3), les lettres en noires correspondent aux matériaux pédologiques testés au 
sein du dispositif expérimental 1 (n=12) 
Figure 5.6 : Teneurs en azote inorganique du sol (a) nitrates et (b) ammonium pour les quatre matériaux 
pédologiques testés (ACM, AG, AGH et H) en hiver (janvier, février et mars) et en été (juin, juillet et 
septembre) durant l’année 1 et l’année 2. Les prairies de référence PR1 et PR17 (PR1_H, PR1_B et PR17) 
également suivies sont représentées par des cercles. Les lettres en rouge correspondent aux prairies de 
référence (n=3), les lettres en noires correspondent aux matériaux pédologiques testés au sein du dispositif 
expérimental 1 (n=12) 
Figure 5.7 : Minéralisation nette de l’azote pour les quatre matériaux pédologiques testés (ACM, AG, AGH 
et H) en hiver (janvier, février et mars) et en été (juin, juillet et septembre) durant l’année 1 et l’année 2. Les 
prairies de référence PR1 et PR17 (PR1_H, PR1_B et PR17) également suivies sont représentées par des 
cercles. Les lettres en rouge correspondent aux prairies de référence (n=3), les lettres en noires 
correspondent aux matériaux pédologiques testés au sein du dispositif expérimental 1 (n=12) 
Fiigure 5.8 : Taux de minéralisation potentielle de l’azote (a) en condition aérobie et (b) en condition 
anaérobie des quatre matériaux pédologiques testés (ACM, AG, AGH et H) en hiver et en été durant l’année 
1 et l’année 2. Les prairies de référence PR1 et PR17 (PR1_H, PR1_B et PR17) également suivies sont 
représentées par des cercles. Les lettres en rouge correspondent aux prairies de référence (n=3), les lettres 
en noires correspondent aux matériaux pédologiques testés au sein du dispositif expérimental 1 (n=12) 
Figure 5.9 : Analyse en Composantes Principales des suivis in situ. (a) cercles des corrélations et (b) 
regroupement selon les matériaux pédologiques testés des suivis in situ (i.e. dénitrification (NN2O), les 
teneurs en carbone organique dissous (COD), en nitrates (NNO3), en ammonium (NNH4), l’humidité ainsi 
que le potentiel d’oxydo-réduction (Redox) et le pH au sein des trois modalités de recouvrement de la tourbe 
(ACM, AG et AGH) et la modalité non recouverte (H) au sein du dispositif expérimental pendant deux
années consécutives en hiver et en été 
Figure 5.10 : Analyse en Composantes Principales des suivis in situ sans la modalité tourbe non recouverte 
(i.e. matériau H). (a) cercles des corrélations et (b) regroupement selon les matériaux pédologiques testés) 
des suivis in situ (i.e. dénitrification (NN2O), les teneurs en carbone organique dissous (COD), en nitrates 
(NNO3), en ammonium (NNH4), l’humidité ainsi que le potentiel d’oxydo-réduction (Redox) et la pH) au 
sein des trois modalités de recouvrement de la tourbe (ACM, AG et AGH) au sein du dispositif expérimental 
pendant deux années consécutives en hiver et en été 
Chapitre 6 : Effet de différents matériaux pédologiques testés pour la récréation de profils 
pédologiques sur la colonisation des espèces végétales et leur dynamique 
Figure 6.1 : (a) Carte du dispositif expérimental illustrant la position des points de suivis végétation (1 point 
= 4 quadrats) et (b) Zoom sur une zone pour montrer les 24 quadrats de 1 m2 
Figure 6.2 : Courbes d’accumulation d’espèces pour chaque modalité testée (matériaux pédologiques :
ACM, AG, AGH et H en zone basse (ZB) et en zone haute (ZH)) pour l’année 1 et l’année 2. (Nombre de 
permutations : 100) 
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Figures 6.3 : Analyses Factorielles des Correspondances des cortèges floristiques identifiés au sein du 
dispositif expérimental (a) et (b) durant l’année 1 et (c) et (d) durant l’année 2 pour les différences modalités 
testées (matériaux pédologiques : ACM, AG, AGH et H en zone basse (ZB) et en zone haute (ZH)) 
Figure 6.4 : Analyses Factorielles des Correspondances des cortèges floristiques identifiés au sein du 
dispositif expérimental au cours des deux années de suivis (matériaux pédologiques : ACM, AG, AGH et H 
en zone basse (ZB) et en zone haute (ZH)). (a) représente la projection des quadrats suivis et (b) la projection 
des espèces au sein des quadrats 
Figures 6.5 : Indice moyen d’Ellenberg (a) Humidité et (b) Valeur azotée calculé pour chaque cortège 
floristique recréé à l’échelle du bloc. Les barres de couleurs rayées présentent l’indice estimée pour l’année 
1 et les couleurs pleines pour l’année 2 (matériaux pédologiques : ACM, AG, AGH et H en zone basse (ZB) 
et en zone haute (ZH)). La ligne en pointillés correspond à l’indice moyen d’Ellenberg (a) d’humidité et (b) 
de valeur azotée du sol, estimé au sein des prairies de référence (moyenne ± écart-type) 
Figures 6.6: Diagramme d’occurrence de l’ensemble des espèces présentes (a) au sein de la modalité H en 
zone basse et (b) AGH la première et la deuxième année de suivis. Le bleu ou vert correspond à l’occurrence 
de l’espèces au sein de la modalité et le violet un gain d’occurrence 
Figure 6.7 : Représentation schématique des richesses spécifiques moyennes à l’échelle des quadrats au sein 
des différentes modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique) et des prairies de référence 
la deuxième année de suivi. Des lettres différentes indiquent des différences significatives  
Figures 6.8 : Analyses Factorielles des Correspondances des relevés de végétation du dispositif 
expérimental et des 7 prairies de référence la première année des suivis (a)(b) et la deuxième année (c)(d). 
Pour une question de lisibilité, les zones topographiques basse et haute de chaque matériau pédologique ne 
sont pas distinguées sur l’AFC (matériaux pédologiques : ACM, AG, AGH et H, les prairies de référence 
sont représentées en noir) 
Figures 6.9 : Analyse Factorielle des Correspondances du cortège floristique lors de la première année de 
suivis. (a) Les cortèges du dispositif expérimental des deux années de suivi (en noir) et des sept prairies de 
référence (en gris). (b) Représentation des espèces contribuant les plus à chaque axe 
Figure 6.10 : Biomasses végétales au sein des différentes modalités sur les deux premières années. Les 
barres de couleurs rayées présentent l’indice estimée pour l’année 1 et les couleurs pleines pour l’année 2 
(matériaux pédologiques : ACM, AG, AGH et H en zone basse (ZB) et en zone haute (ZH)) 
* = différence significative avec la valeur moyenne des prairies de référence PR1_B, PR1_H et PR17 
identifiée par la ligne en pointillée 
 
Figure 6.11 : Indice moyen fourrage (e-FloraSys) au sein des différentes modalités. Les barres de couleurs 
rayées présentent l’indice estimée pour l’année 1 et les couleurs pleines pour l’année 2 (matériaux 
pédologiques : ACM, AG, AGH et H en zone basse. La ligne en pointillés correspond à l’indice moyen 
Fourrage estimé au sein des prairies de référence (moyenne ± écart-type) 
Chapitre 7 : Effet de la mise en place d’une double gestion par semis et fauche sur la mise en place des 
communautés végétales et leur dynamique 
Figure 7.1 : Schéma représentant les différentes étapes de mise en place du dispositif permettant le suivi des 
différents traitements testés sur les deux sols recréés ACM et AGH (semis, semis+fauche, colonisation 
spontanée). 
Figure 7.2 : Représentation de l’ordination par NMDS des assemblages d’espèces identifiées la première 
année avec un regroupement des cortèges selon le matériau pédologique (a), le forçage par le semis (b), 
l’effet combiné des deux facteurs(c) et le positionnement des espèces selon les deux axes (d). Les ronds noirs 
représentent la projection des quadrats, les ronds rouges la projection des espèces semées.  
Figure 7.3 : Représentation de l’ordination par NMDS des assemblages d’espèces identifiées la deuxième 
année avec un regroupement des cortèges selon le matériau pédologique (a), le forçage par le semis (b), la 
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présence ou non d’une gestion par la fauche (c), l’effet combiné des trois facteurs (d) et le positionnement 
des espèces selon les deux axes (e). Les ronds noirs représentent la projection des quadrats, les ronds rouges 
la projection des espèces semées.  
Figure 7.4 : Pourcentage de quadrats occupés par les 10 espèces les plus fréquemment identifiées sur les 
deux sols recréés et pour les traitements testés, pour les deux années de suivis.  
Figure 7.5 : Représentation de l’ordination par NMDS des assemblages d’espèces identifiées la deuxième 
année ainsi que celles de 7 prairies de référence (PR1_H, PR1_B, PR2, PR8, PR15, PR17, PR26 et PR27) 
avec un regroupement des cortèges selon l’effet combiné des trois facteurs testés (i.e. matériaux 
pédologiques, semis, fauche) (a) et le positionnement des espèces selon les deux axes (b) (nS : non Semis, S : 
Semis, nF : non Fauche et F : Fauche). Les ronds noirs représentent la projection des quadrats, les ronds 
rouges la projection les espèces semées. 
Chapitre 8 : Waterlogging effect on different created topsoils on the denitrification process microbial-
mediated 
Figure 8.1: Experimental design to test the effects of the four topsoils (brown colors) and waterlogging levels 
(0W, 1/2W and 1W) on denitrification rate over time 
Figure 8.2:  Evolution of denitrification rate in (A) ACM topsoil, (B) AG topsoil, (C) AGH topsoil and (D) 
H topsoil for the three waterlogging levels (0W: white, 1/2W: light grey and 1W: dark grey) between 0 and
90 days of experiment (T0, T3, T7, T30 and T90; mean ± sd). Small letters represent comparisons between 
date within a waterlogging level; capital letters represent comparisons between the three waterlogging 
levels. Similar letters are not significantly different (α = 0.05). 
Figure 8.3 :  Evolution of oxidation - reduction potential in (A) ACM topsoil, (B) AG topsoil, (C) AGH topsoil 
and (D) H topsoil for the three waterlogging levels (0W: white, 1/2W: light grey and 1W: dark grey) between 
0 and 90 days of experiment (T0, T3, T7, T30 and T90; mean ± sd). Small letters represent comparisons 
within a waterlogging level; capital letters represent comparisons between the three waterlogging levels. 
Similar letters are not significantly different (α = 0.05). 
 
Figure 8.4:  Evolution of Dissolved Organic Carbon (DOC) content in (A) ACM topsoil, (B) AG topsoil, (C) 
AGH topsoil and (D) H topsoil for the three waterlogging levels (0W: white, 1/2W: light grey and 1W: dark 
grey) between 0 and 90 days of experiment (T0, T3, T7, T30 and T90; mean ± sd). Small letters represent 
comparisons within a waterlogging level; capital letters represent comparisons between the three 
waterlogging levels. Similar letters are not significantly different (α = 0.05). 
 
Figure 8.5 : Evolution of ammonium (1) and nitrate (2) content in (A) ACM topsoil, (B) AG topsoil, (C) AGH 
topsoil and (D) H topsoil for the three waterlogging levels (0W: white, 1/2W: light grey and 1W: dark grey) 
between 0 and 90 days of experiment (T0, T3, T7, T30 and T90; mean ± sd). Small letters represent 
comparisons within a waterlogging level; capital letters represent comparisons between the three 
waterlogging levels. Similar letters are not significantly different (α = 0.05). 
 
Figure 8.6 :  Evolution of number of cpoye of nirK (1) and nirS (2) content in (A) ACM topsoil, (B) AG 
topsoil, (C) AGH topsoil and (D) H topsoil for the three waterlogging levels (0W: white, 1/2W: light grey 
and 1W: dark grey) between 0 and 30 days of experiment (T0, T3, T7 and T30; mean ± sd). Small letters 
represent comparisons within a waterlogging level; capital letters represent comparisons between the three 
waterlogging levels. Similar letters are not significantly different (α = 0.05). 
 
Figure 8.7: Principal component analysis performed on the denitrification rate and the explicative factors 
(Humidity, oxidation-reduction potential (Redox), pH, inorganic nitrogen content (NH4 and NO3), dissolved 
organic carbon (DOC) and denitrifier genes (nirK and nirS). (a) Correlation circle of variables. (b) PCA 
among the four topsoils (ACM, AG, AGH and H), (c) PCA among the three waterlogging levels (0W, 1/2W 
and 1W) and (d) PCA among the for the four date (T0, T3, T7 and T30) 
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Chapitre 9: Effects of waterlogging levels on Holcus lanatus response traits in different created 
topsoils 
Figure 9.1: Experimental design to test the effects of the four topsoils (brown colors) and waterlogging levels 
(0W, 1/2W and 1W) on H. lanatus development over time. The preparation phase of the experiment (10 
weeks) includes sowing (280 little pots), the equilibration period, and the transplantation phase (156 pots) 
Figure 9.2: Impact of the waterlogging level (D 1/2W – 0W: light grey, D 1W – 0W: dark grey) on (a) above- 
and (b) below-ground biomass production by H. lanatus at T3, T30, and T90 for the four topsoils (ACM, AG, 
AGH, and H). Small letters: D 1/2W – 0W; capital letters: D 1W – 0W). Different letters indicate results 
significantly different (α= 0.05) 
Figure 9.3: Impact of the waterlogging level (D 1/2W – 0W: light grey, D 1W – 0W: dark grey) on H. lanatus 
height and number of ramets at T3, T30, and T90 for the four topsoils (a) topsoil ACM, (b) topsoil AG, (c) 
topsoil AGH, and (d) topsoil H. Small letters: D 1/2W – 0W; capital letters: D 1W – 0W). Similar letters 
indicate non-significantly different results (α= 0.05). Results of the comparison between the effects of the 
two waterlogging levels (Kruskal-Wallis test) at each time-point are presented for each topsoil. Significant 
differences are indicated by an asterisk: *, p<0.05 
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Table des tableaux 
 
Chapitre 2 : Démarche opérationnelle et méthodologie de restauration 
Tableau 2.1 : Description des caractéristiques physico-chimiques et des textures des profils pédologiques 
de deux prairies de référence, PR1 et PR17. La prairie PR1 présentant deux types de sol différents, ils sont 
analysés séparément. PR1_H est caractérisé comme un FLUVIOSOL colluvionné en surface et PR1_B 
comme un HISTOSOL recouvert de colluvions) et PR17, un HISTOSOL recouvert d’alluvions fluviatiles 
carbonatées argileuses 
Tableau 2.2 : Indices écologiques décrivant la végétation identifiée au sein des prairies de référence. Les 
lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les prairies
Tableau 2.3 : Valeurs de recouvrement, de hauteur moyenne et de hauteur maximale au sein des prairies de 
référence. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les prairies 
Chapitre 3 : Validation du dispositif expérimental 1 par caractérisation et dénominations des sols 
restaurés 
Tableau 3.1 : Caractéristiques physico-chimiques des quatre matériaux pédologiques récupérés suite à la 
phase de découverte et avant leur étalement sur le dispositif expérimental 
Tableau 3.2 : Caractérisation physico-chimiques après étalement sur le dispositif expérimental 1 des 
matériaux pédologiques de recouvrement de la tourbe (30 premiers centimètres de sol dans chaque 
modalité). Les valeurs sont issues du mélange de 9 échantillons de sol prélevés dans chaque bloc (excepté 
pour H_ZB où n=5 et ACM_ZB où n=3) 
Tableau 3.3 : Caractéristiques des profils pédologiques recréés sur le dispositif expérimental 1. Un profil 
pédologique est caractérisé dans chacun des 8 blocs (= 4 matériaux pédologiques x  2 blocs topographiques) 
sur une profondeur d’un mètre. Les analyses de texture et de cations échangeables n’ont pas été réalisées 
sur les matériaux décrits comme tourbeux lors de la description des profils. 
 
Chapitre 5 : Incidence des matériaux pédologiques utilisés pour recréer le sol sur le processus de 
dénitrification 
Tableau 5.1 : Résultats des tests de Scheirer –Ray - Hare réalisés sur les variables mesurées in situ 
(dénitrification réelles, teneurs en nitrates, ammonium et carbone organique dissous, le potentiel d’oxydo-
réduction, l’humidité du sol et le pH) du dispositif expérimental sans les prairies de référence et effet des 
facteurs matériaux pédologiques, année après le comblement et période de prélèvement (saison). Df : degré 
de liberté. Les interactions entre facteurs ont également été testés mais ne sont pas significatifs 
Chapitre 6 : Effet de différents matériaux pédologiques testés pour la récréation de profils 
pédologiques sur la colonisation des espèces végétales et leur dynamique 
Tableau 6.1 : Caractérisation de la banque de graines de chaque modalité de sol testée au sein du dispositif 
expérimental (matériaux pédologique x zone topographique). Les lettres différentes indiquent des différences 
statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique). L’équitabilité de 
H_ZH n’a pu être calculé en raison de l’absence d’expression d’espèces sur plusieurs prélèvements 
Tableau 6.2 : Pourcentages d’occurrence des trois espèces les plus abondantes dans la banque de graines 
de chaque modalité testée 
Tableau 6.3 : Densité de germinations et richesse spécifique mesurées au sein des 7 prairies de référence 
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Tableau 6.4 : Indices écologiques décrivant la végétation identifiée la première année sur les différentes 
modalités de sol et en fonction du niveau topographique. Les lettres différentes indiquent des différences 
statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique) 
Tableau 6.5 : Pourcentage d’espèces annuelles et pérennes identifiées la première année sur les différentes 
modalités (matériaux pédologiques x zone topographique) 
Tableau 6.6 : Valeurs de recouvrement, de hauteur moyenne et de hauteur maximale au sein des différentes 
modalités à l’issue de la première année. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre 
les modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique) 
Tableau 6.7 : Indice de similarité de Sorensen entre la banque de graines et les relevés de végétation de 
l’année 1 pour chaque modalité 
Tableau 6.8 : Indices de diversité écologiques calculés pour les différentes modalités (matériaux 
pédologiques, zone topographique) sur les données végétation de la deuxième année de suivi. Les lettres 
différentes indiquent des différences statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x zone 
topographique) 
Tableau 6.9 : Pourcentage d’espèces annuelles ou pérennes identifiées la deuxième année sur les différentes 
modalités (matériaux pédologiques x zone topographique) 
Tableau 6.10 : Valeurs de recouvrement, de hauteur moyenne et de hauteur maximale au sein des différentes 
modalités mesurées la deuxième année. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les 
modalités testées (matériaux pédologiques x zone topographique) 
Tableau 6.11 : Similarité des cortèges floristique identifiés pour modalité testée (matériau pédologique et 
zone topographique) entre les deux années de suivis (année 1 – année 2) 
Tableau 6.12 : Indice de similarité de Sorensen (moyenne ± sd) montrant la similarité des cortèges 
floristiques entre les différentes modalités de sol testés et les 7 prairies de référence pour les deux années de 
suivi 
Tableau 6.13 : Synthèses des analyses réalisées sur les biomasses aériennes produites au sein de chaque 
modalité testée au cours des deux années de suivis. Ces suivis ont également été réalisés sur les prairies de 
référence PR1_B, PR1_H et PR17 (MAT : Matière Azotée Totale) 
Chapitre 7 : Effet de la mise en place d’une double gestion par semis et fauche sur la mise en place des 
communautés végétales et leur dynamique 
Tableau 7.1 : Indices écologiques décrivant la végétation identifiée la première année sur les différentes 
modalités de sol et en fonction de la mise en place ou non du semis. Les lettres différentes indiquent des 
différences statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x semis) 
Tableau 7.2 : Occurrences relatives des trois espèces semées pour chaque traitement (semé / non semé) pour 
les deux sols testés. Le pourcentage d’occurrence relative est calculé en faisant le rapport de l’occurrence 
de l’espèce ciblée sur la somme des occurrences totale des autres espèces x100. Les chiffres entre 
parenthèses indiquent le % de quadrat occupés par l’espèce (100% signifiant que l’espèce est présente sur 
les 24 quadrats suivis) 
Tableau 7.3 : Valeurs de recouvrement et de hauteur moyenne de la végétation la première année. Les lettres 
différentes indiquent des différences statistiques entre les modalités testées (matériaux pédologiques x semis) 
Tableau 7.4 : Valeurs de recouvrement et de hauteur moyenne au sein des différentes modalités lors de la 
deuxième année de suivi. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les modalités 
testées (matériaux pédologiques x semis) 
Tableau 7.5 : Indices écologiques décrivant la végétation obtenue la deuxième année sur deux sols testés en 
fonction des traitements appliqués. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les 
modalités testées (matériaux pédologiques x semis) 
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Tableau 7.6 : Occurrences relatives des trois espèces semées, la seconde année de suivi. Le pourcentage 
d’occurrence relative est calculé en faisant le rapport de l’occurrence de l’espèce ciblée sur la somme des 
occurrences totale des autres espèces x100. Les chiffres entre parenthèses indiquent le % de quadrat occupés 
par l’espèce (100% signifiant que l’espèce est présente sur les 24 quadrats suivis) 
Tableau 7.7 : Valeurs de recouvrement et de hauteur moyenne au sein des différentes modalités lors de la 
deuxième année de suivi. Les lettres différentes indiquent des différences statistiques entre les modalités 
testées (matériaux pédologiques x semis) 
Tableau 7.8 : Résultats de l’analyse de variance par permutation (PERMANOVA) réalisés sur l’ensemble 
des cortèges permettant de tester statistiquement les facteurs testés (i.e. matériaux pédologiques, semis, 
fauche) et leurs interactions 
Tableau 7.9 : Synthèses des analyses réalisées sur les biomasses aériennes produites au sein de chaque 
modalité testée au cours des deux années de suivis. Ces suivis ont également été réalisés sur les prairies de 
référence PR1_B, PR1_H et PR17 (MAT : Matière Azotée Totale) 
Chapitre 8 : Waterlogging effect on different created topsoils on the denitrification process microbial-
mediated 
Table 8.1: Physical and chemical characteristics of the four topsoils used in the experiment 
Table 8.2: Scheirer – Ray – Hare (SHR) non parametric test table of H values and percentage of variation 
explained by the topsoil, waterlogging levels and date on 7 variables. Df = Degree of freedom. (* significant 
at the 0.05 probability level, ** significant at the 0.01 probability level and *** significant at 0.001 
probability level 
Table 8.3: Scheirer – Ray – Hare (SHR) non parametric test table of H values and percentage of variation 
explained by th topsoil, waterlogging level and date on nirK and nirS genes abundance. Df = Degree of 
freedom. (* significant at the 0.05 probability level, ** significant at the 0.01 probability level and *** 
significant at 0.001 probability level) 
Chapitre 9 : Effects of waterlogging levels on Holcus lanatus response traits in different created 
topsoils 
Table 9.1 Physical and chemical characteristics of the four topsoils used in the experiment 
Table 9.2: Effect of topsoils over time on morphological traits  
Table 9.3: Effect of waterlogging on morphological traits at different dates for each topsoil  
Table 9.4: Effect of topsoils over time on functional traits 
Table 9.5: Effect of waterlogging on functional traits for each topsoil over time 
Table 9.6: Multiplication factors between 0W control values and values of the two 1/2W and 1W 
waterlogging levels for four morphological traits 
 
Synthèse, Discusssion générale, Conclusion 
Tableau de synthèse 
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Annexe 1 : Diagramme d’occurrence de l’ensemble des espèces présentes dans les modalités testées 
au sein du dispositif expérimental la première ét la deuxième année de suivis. 
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	
	 04812162024
Bidens sp
Persicaria maculosa
Chenopodium album
Ranunclus repens
Calystegia sepium
Phleum pratensis
Holcus lanatus
Agrostis stolonifera
Juncus bufonus
Rumex crispus
Trifiolium repens
Agrostis capillaris
Carex hirta
Cirsium arvense
Echinochloa crus-galli
Epilobium hirsutum
Ranunculus acris
Myosoton aquaticum
Polygonum aviculare
Cirsium sp
Conyza canadensis
Galium aparine
Phalaris arundinacea
Symphytrum officinale
Chamomilla inodorata
Epilobium parviflorum
Sonchus asper
Veronica anagallis aquatica
Erysimum cheiranthoides
Medicago lupulina
Stellaria media
Cirsium vulgare
Geranium dissectum
Glechoma hederacea
Poa annua
Poa trivialis
Arrhenatherum elatius
Cerastium fontanum
Cerastium glomeratum
Dactylis glomerata
Daucus carota
Glyceria declinata
Lythrum salicaria
Melilotus album
Rumex obtusifolius
Bromus sterelis
Deschampsia cespitosa
Geranium molle
Lapsana communis
Lotus corniculatus
Malva sylvestris
Plantago media
Pulicaria dysenterica
Ranunculus sceleratus
Salix sp
Senecio vulagre
Silene latifolia
Sinapis arvensis
Urtica dioica
Veronica serpillifolia
Festuca arundinacea
Rumex conglomeratus
Rumex sanguineum
Rumex sp
Rumex acetosa
Eupatorium cannabinum
Lolium multiflorum
Veronica sp
Aster lanceolata
Bromus mollis
Carex cuprina
Lolium italicum
Lolium perenne
Scrophularia auriculata
Silene sp.
AG en zone basse_ Année 1
0 4 8 12 16 20 24
AG en zone basse _ Année 2
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04812162024
Holcus lanatus
Juncus bufonius
Glyceria declinata
Veronica anagallis aquatica
Ranunclus repens
Agrostis capillaris
Arrhenatherum elatius
Calystegia sepium
Cirsium arvense
Symphytrum officinale
Chamomilla inodorata
Agrostis stolonifera
Carex hirta
Lolium perenne
Trifiolium repens
Phalaris arundinacea
Epilobium hirsutum
Rumex crispus
Sonchus oleraceus
Myosoton aquaticum
Epilobium parviflorum
Plantago major
Sonchus asper
Lotus corniculatus
Poa annua
Ranunculus acris
Rumex sp
Lythrum salicaria
Persicaria maculata
Poa trivialis
Cerastium glomeratum
Dactylis glomerata
Linaria vulgaris
Phleum pratensis
Plantago media
Polygonum aviculare
Rubus fruticosus
Urtica dioica
Galium fontanum
Galium uliginosum
Juncus articulatus
Plantago lanceolata
Scrophularia auriculata
Vicia sepium
Vicia sp
Bidens sp
Daucus carota
Deschampsia cespitosa
Equisetum sp
Erysimum cheiranthoides
Geranium dissectum
Geranium molle
Hederacea perforatum
Lolium italicum
Picris biennis
Ranunculus sceleratus
Scirpus sp
Sinapis arvensis
Taraxacum officinalis
Juncus effusus
Fraxinus excelsior
Lathyrus pratensis
Cirsium vulgare
Hypercium perforatum
Anthoxanthum ordoratum
Glechoma hederacea
Achilea millefolium
Aster lanceolatus
Eupatorium cannabinum
Filipendula ulmalaria
Galium aparine
Lychnis flos-cuculi
Oenothera glaziovana
Ranunculus flammula
Rumex sanguineum
ACM en zone basse _ Année 1
0 4 8 12 16 20 24
ACM en zone basse _ Année 2
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04812162024
Agrostis stolonifera
Holcus lanatus
Persicaria maculata
Phleum pratensis
Agrostis capillaris
Chenopodium album
Epilobium hirsutum
Polygonum aviculare
Ranunclus repens
Conyza canadensis
Urtica dioica
Epilobium parviflorum
Trifiolium repens
Bidens sp
Cirsium arvense
Sonchus asper
Juncus bufonius
Veronica anagallis aquatica
Cerastium glomeratum
Aster lanceolata
Chenopodium hybridum
Echinochloa crus-galli
Rumex crispus
Veronica serpillifolia
Galinsoga quadriradiata
Geranium dissectum
Lolium perenne
Phalaris arundinacea
Carex hirta
Chamomilla inodorata
Poa annua
Arrhenatherum elatius
Eupatorium cannabinum
Myosoton aquaticum
Poa trivialis
Calystegia sepium
Ranunculus acris
Artemisia vulgaris
Lythrum salicaria
Ranunculus sceleratus
Bellis perennis
Erysimum cheiranthoides
Plantago media
Cirsium vulgare
Galium aparine
Lactuca serriola
Medicago lupulina
Arctium lappa
Cerastium fontanum
Lotus corniculatus
Plantago major
Rumex obtusifolius
Scrophularia auriculata
Senecio vulagre
Sinapis arvensis
Anagallis arvensis
Dactylis glomerata
Deschampsia cespitosa
Glechoma hederacea
Malva moschata
Malva sylvestris
Melilotus album
Nasturtium officinale
Oenanthera glaziovana
Ranunculus flammula
Rumex sanguineum
Silene latifolia
Solanum dulcamara
Sonchus oleraceus
Symphytrum officinale
Vicia sp
Rumex sp
Festuca arundinacea
Lycopus europeaus
Rumex acetosa
Geranium molle
Glyceria declinata
Lolium multiflorum
Bromus sterelis
Melilotus indica
Mentha aquatica 
AG en zone haute _ Année 1
0 4 8 12 16 20 24
AG en zone haute _ Année 2
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Agrostis stolonifera
Carex hirta
Holcus lanatus
Phalaris arundinacea
Ranunclus repens
Geranium dissectum
Cirsium arvense
Ranunculus acris
Epilobium parviflorum
Epilobium hirsutum
Agrostis capillaris
Persicaria maculata
Phleum pratensis
Rumex sp
Ranunculus sceleratus
Sparganium erectum
Carex echinata
Cerastium glomeratum
Lolium perenne
Veronica anagallis aquatica
Filipendula ulmalaria
Humulus lupulus
Juncus bufonus
Sonchus asper
Juncus articulatus
Rumex acetosella
Galium aparine
Juncus effusus
Rumex obtusifolius
Calystegia sepium
Cirsium vulgare
Sonchus oleraceus
Cerastium fontanum
Conyza canadensis
Symphytrum officinale
Arrhenatherum elatius
Carex pseudocyperus
Lythrum salicaria
Myosoton aquaticum
Plantago major
Poa annua
Poa trivialis
Ranunculus flammula
Rumex crispus
Senecio vulagre
Sinapis arvensis
Chenopodium album
Erysimum cheiranthoides
Geranium molle
Glechoma hederacea
Hypercium perforatum
Plantago media
Polygonum aviculare
Rumex sanguineum
Scrophularia auriculata
Solanum dulcamara
Lycopus europaeus
Urtica dioica
Vicia sp
Carex cuprina
Carex riparia
Deschampsia cespitosa
Festuca arundinacea
Rumex acetosa
Potentilla reptans
Epilobium sp
Lathyrus pratensis
AGH en zone haute _ Année 1
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04812162024
Calystegia sepium
Glyceria declinata
Holcus lanatus
Veronica anagallis aquatica
Arrhenatherum elatius
Epilobium parviflorum
Juncus bufonus
Phalaris arundinacea
Agrostis capillaris
Agrostis stolonifera
Epilobium hirsutum
Myosoton aquaticum
Chamomilla inodorata
Rumex sp
Juncus effusus
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Abstract  
In the lower Seine Valley (northwestern France), inundated pits are leftovers of gravel mines 
affecting former agricultural areas. Two different restoration targets and techniques are described: 
experimental pits filling with dredged sediments were completed between 2001 and 2008, and (i) coated 
with histic material or (ii) covered with organo-mineral layers aiming at recreating different reference 
states found in the valley (from rare alkaline peat bogs to common wet meadows) using two different 
techniques (i) hydraulic filling and (ii) mechanical overspreading. Earthworms were used as indicators 
of restoration progress and their richness and diversity monitored since filling and compared with a 
control. Local (modality x age) contribution to global (at the site scale) biodiversity was computed for 
each restoration modality. Results indicate that (i) a far-reaching patrimonial system with hydraulic 
filling is associated with slow dynamic and weak earthworm densities up to 8 years after filling and (ii) 
an agriculturally oriented restoration system with mechanical coating of top layers leads to more diverse 
assemblages and faster density recovery after 3 years. Interaction between restoration technical features 
and recreated soil types are discussed, underlining the contrast between charismatic groups (plants, 
birds) presence in the peat modality and its poor results for earthworms. Higher earthworm performance 
in recreated systems targeting at surrounding meadows illustrates the limits in their colonizing ability, 
and the vastly negative impact of hydraulic technique on earthworm density recovery.   
Keywords : earthworms, recreated soil, wet meadows, ballast-pits filling, before-after analysis.  
Introduction 
Situated in northwestern France between Rouen and Le Havre, the Seine Estuary is characterized 
by a landscape mosaic including agricultural meadows, patrimonial wetlands and large industrial sites 
linked with the two main harbors along the river (Le Havre by the sea, Rouen 90 km inland, 230km 
along the river). Since the eighteenth century, embankments were designed to protect populations from 
the risk of flooding and to secure navigation to the upper estuary harbor of Rouen. They have impacted 
the floodplain wetlands hydraulic by disconnecting them from the river. Floodplain has also faced (i) 
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heavy hydraulic planning to intensify agriculture (mainly drainage), (ii) large scale exploitation of 
alluvial materials (sand and gravel) and (iii) the management of a large (hundred thousand cubic meters 
per year) volume of dredged sediments produced to secure navigation. The Seine Estuary is thus a
landscape heavily impacted by human activities in which wetlands of biological interest such as “le 
Marais Vernier” (largest French bog) coexist with industrial facilities (Alard et al. 2002). Having ratified 
the Ramsar Convention in 1986, France is committed to include wetland conservation considerations in 
its national land-use planning (Ramsar Convention Secretariat 2013). Among the most destructive 
activities in the Seine floodplain are gravel pits: by mining sediments under shallow water after removal 
of soil and peat overburden, they produce an important volume of organic and organo-mineral materials 
which remains unused. The typical post-mining state is a flooded pit with steep borders, inhospitable to
most of the former biodiversity.  
Depending on the severity of their degradation level, wetlands restoration might aim at returning a 
wetland to an original or previous state (Mitsch & Gosselink 2000). In the case of unrecoverable 
degradation levels, restoration becomes unviable and a possible solution is to reallocate surfaces to a 
novel ecosystem (Burylo 2010). A degraded wetland ecosystem can be restored and thus will have a 
subset of its historical functions or attributes; or be reallocated to different functions or attributes. 
Decision on appropriate restoration or reallocation end point should take into account societal values
(Davis & Slobodkin 2004). 
In the Seine Valley context, an innovative experimental setup has been implemented, relying on an 
identified synergy between Rouen Harbor massive leftovers of dredged sediments and the void pits left 
after sand mining. Two experimental soil creation setups after filling of gravel-pit by dredged sediments 
were designed : (i) a soil constituted only by alkaline peat, (ii) a soil composed by alkaline peat coated 
with three different mixtures of alluvium. The first soil is uncommon in the current state of the Seine 
floodplain, heavily reduced by human impact. It aims at recreating patrimonial threatened habitats 
(alkaline bog, UE 1998). The second soil is created to resemble the commonest soil present before the 
extraction. The alluvium-coated peat soils aim at recreating meadows present before mining, targeting 
an agricultural use.  
To assess the success of a restoration experiment, the use of bioindicator groups are well-known 
tools (Zeppelini et al. 2009) e.g. vegetation dynamics (Weisner & Thiere 2010; Wolters et al. 2005), 
birds (VanReesSiewert & Dinsmore 1996) or amphibians (Strand & Weisner 2013). Earthworm 
inoculations in soil restoration schemes of degraded ecosystems have been studied by Butt (2008), but 
their use as bioindicators in restored systems has been little explored, whereas their influences on 
ecosystems functioning are demonstrated (Jouquet et al. 2014). 	
By producing physical structures (casts, burrows), earthworms exert control upon key soil 
processes, spatially affecting soil ecosystem properties (porosity, aggregation…), and thus are strongly 
impacting the ecosystem functioning at different space and time scales (Richard et al. 2012; Margerie 
et al. 2001; Vorpahl et al. 2009). Their contribution to the soil functioning and stability is widely
recognized, including soil organic matter dynamics (Fonte et al. 2009), nutrient uptake (Scheu, 1987) 
or soil structure (Blanchart et al. 1997). Due to their soil-forming capabilities, these organisms can be 
of great help for the soil reconstruction process when drastic activities have despoiled an area (Butt 
2008). By indirectly controlling resource availability for other organisms (Klok 2007), and being an 
integral part of the soil food webs in meadow ecosystems (Ivask et al. 2007), they can be used as 
indicators of the restoration status reached. Their limited mobility and mostly passive transport of 
cocoons do not make them specialized colonizers for primary soils and colonization over long distances 
(Eijsackers 2010). Their dispersal capacities over shorter distances however are acknowledged, allowing 
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them to colonize primary substrate and impact it with their engineering activities (Eijsackers 2010). 
Cocoons have a broader temperature tolerance than hatched earthworms, being thus able to tolerate 
harsher conditions (Holmstrup 1994), and enable or enhance species survival in temporarily disturbed 
ecosystems. Earthworms impact on soil functioning, limited colonization capacity, and the existence of 
a dispersion stage with their cocoons are properties which make earthworms potentially important 
organisms for studying wetland restoration success.  
We used two experimental soil recreation setups and surrounding meadows (as control soils) to 
follow the dynamic of earthworm communities after the filling of gravel-pit by dredged sediments. We 
tested the hypothesis that the two restoring setups lead to contrasting responses of earthworm 
communities in their diversity, composition and establishment dynamic. Restoration with patrimonial 
objectives will filter uncommon species on a local landscape scale, whereas restoration with agricultural 
objectives will be closer to surrounding control soils communities. 
1. Methods  
 
Both setups were conducted in the gravel-pit of Yville sur Seine, 45 ha, North-Western France 
(49°29’N; 00°52’E). Climate is temperate oceanic with mean annual temperature of +11◦C and mean 
annual precipitation of 800 mm. 
1.1 Control Soils  
 
Control soils, representative of the soils before the extraction activity started are considered as
a reference standard for assessing earthworm communities in comparison with the recreated soils. A 
pedological prospection next to the gravel-pit site identified two soil types in the current floodplain : 
(i) The most important soil found in the actual floodplain is classified as “HISTOSOL mésique 
recouvert d’alluvions argileuses carbonatées” according to the “Référentiel Pédologique 2008” 
(AFES 2008), or “Hemic Histosol covered by clay alluvial deposits” according to the World 
Reference Base for soil resources (IUSS Working Group WRB 2006). It is characterized by 
histic horizon H (alkaline peat between 30 cm and up to 6 m depth) covered by three horizons 
developed in clay alluvial deposits (30  cm thickness) namely A, Go and Gr horizons according 
to (AFES 2008) (soil profile : A/G/H). This soil is the typical overburden removed prior to 
underlying gravel extraction. 
(ii) The second soil supporting wet grasslands situated in the transition area between the floodplain 
and the ancient alluvium lower terraces (riverbank ecotone), classified as “COLLUVIOSOL – 
FLUVIOSOL” according to the “Référentiel Pédologique 2008” (AFES 2008) or Coluvic 
Fluviosol according to the (IUSS Working Group WRB 2006). It exhibits three horizons with 
high sand content (> 70 %) named A, C, and M horizons according to the (AFES 2008)(soil 
profile A/C/M). It is by far outweighed by the Hemic Histosol in the floodplain and only 
represented on its borders. 
 
1.2 Soils Creation 
1.2.1 GPMR experiment : Patrimonial Value Targeted Soils (PT) 
 
The first experiment of soils creation by Grand Port Maritime of Rouen (hereafter PT 
experiment) has been initiated in 2008 on an 11-ha area including a to-be-restored 4-ha wet grassland. 
Its target state was mainly to recreate high patrimonial value habitats lying on a topographic gradient 
from shallow water to wet grassland. This restored wet grassland is a gravel-pit filled by pumping 
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dredged sediments between 2000 and 2007 (684,568 m3 of dry sediments). Sediments were dredged in 
the Seine riverbed in the 20-km downstream of Rouen, then pumped to the mined gravel-pit by hydraulic 
technique (see Mchergui et al. 2014 for more details) and were finally covered with 70 cm of alkaline 
peat. Peat originated in the overburden in neighboring gravel-pit at the synchronic beginning of its 
mining. Peat was pumped using the same hydraulic technique as sediments. The hose used to deposit 
sediments and peat was unique and located at the southern part of the field. This feature generated a 
topographic gradient decreasing northwards, and a spatial distribution of sediments. This results in the 
formation of 3 types of recreated soils (Mchergui et al. 2014) according to the “Référentiel Pédologique” 
(AFES 2008). An equivalent in World Reference Base for soil resources (IUSS Working Group WRB 
2006) is given between brackets. These soils are, from the lower to the upper topographic position and
hence from distal to proximal to the hose opening : 
(i) An “ANTHROPOSOL RECONSTITUE / HISTOSOL mésique reconstitué sur sédiments de 
dragage” (Hemic Histosol reconstituted on dredged sediments) occupied 77% of the restored area; 
(ii) An “ANTHROPOSOL RECONSTITUE / HISTOSOL mésique interstratifié reconstitué sur 
sédiments de dragage” (Interstratified Histosol reconstituted on dredged sediments) occupied 19% 
of the restored area; 
(iii) An “ANTHROPOSOL RECONSTITUE / FLUVIOSOL sableux reconstitué sur sédiments de 
dragage” (Fluvisol reconstitued on dredged sediments) occupied 4% of the restored area. 
 
1.2.2 CBN experiment : Agricultural Meadows-Targeted Soils (AT) 
The second experiment of soils creation by Carrières and Ballastières of Normandy (hereafter AT 
experiment) has been initiated in 2013, on a 2-ha surface and follows the same technical process as PT 
concerning the filling of gravel-pit with dredged sediments. Alkaline peat was then deposited for an 
aimed 70 cm thickness on	a thin sand layer by hydraulic technique. The objective of AT experiment is 
to explore the recreation of soils similar to these on which cattle grazing occurs in adjacent farming 
systems, and are designed to investigate the possibility to recreate meadows with an agricultural use
after gravel extraction, and thus satisfy a local demand. Three types of topsoil (Table 1) were created by 
mixing superficial horizons coming from two control soil adjacent to the gravel-pit : topsoil AG (a 
mixture of A and G horizons), topsoil AGH (a mixture of A, G and H horizons) and topsoil H (a mixture 
of H horizons immediately present under horizons A, Go and Gr). A fourth topsoil (Table 1) was created 
by mixing superficial horizons leading to topsoil ACM (a mixture of A, C, and M horizons). In these 
four modalities, the topsoil has been deposited on the peat layer using excavators and bulldozers. The 
topsoil material came from a neighboring meadow to be mined as gravel-pit and were stored in heaps 
during one week before spreading on peat in 2013. These four topsoils differed with respect to their 
particle size distribution and their organic carbon content (Table 1). ACM topsoil, with its high-sand 
and low-organic carbon properties, was designed to target the Coluvic Fluvisol. AG and AGH were 
designed to converge with the Hemic Histosol dominant in the floodplain and differed in organic carbon 
content (respectively 8.55% and 12.70%), being in the range of values found in the reference soils. 
Topsoil H was made of organic material (alkaline peat) and thus differs from GPMR experiment by the 
peat levelling technique used (mechanical vs. hydraulic). An additional topographic factor (two 
modalities) was designed. 
1.3 Sampling Strategy  
 
Taking into account the topographic gradient decreasing northwards in the PT experiment and 
the consecutive hydrological properties, two transects, oriented north-south, have been designed for the 
earthworm communities sampling. Earthworms were sampled in 2008, 2009, 2010, 2011, 2014 and 
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2016, in June or July. Depending on annual climatic conditions, flooding regime has influenced the 
number of reachable sampling points (minimal number of points sampled in PT : 6 in 2014). Due to the 
peat compaction, the North of the field is occasionally flooded since 2009 and permanently since 2012. 
The AT experiment has been designed as a field experiment in blocks. Eight blocks are stratified 
along the topographical gradient : four blocks in high topographic position and four blocks in low 
topographic position. Each block in a topographic position corresponds to a modality of topsoil creation 
described above (§ 2.2). On each block, three points have been sampled in June 2014 and June 2016.  
Control soils earthworm communities were sampled in 2008, using two six-points randomly 
oriented transects on three wet meadows (hereafter PR1 to PR3). Situated within the GPRM area, they
were since destroyed by gravel mining. In 2016, two other wet meadows (hereafter P1 and P2) were 
each sampled with six points.  
In every earthworm sampling design, a minimum distance of 20m between points was respected to 
avoid spatial autocorrelations (Margerie et al. 2001). 
Earthworm have been sampled by hand-sorting method (Baker 1983). Soil monoliths (25cm 
x 25cm) were dug out up to a depth of 30 cm with a spade and hand-sorted on the spot. Earthworms 
were preserved in 4% formaldehyde. Samples were returned to the laboratory to carry out the 
identification.  
Earthworms were separated depending on their sexual maturity. Individuals whose clitellum 
was not formed or under development, were considered as juveniles. Individuals were identified using 
keys of Sims & Gerard (1999) and Sherlock (2012). Each individual was assigned to one of the three 
ecological categories of Bouché (1977), namely anecics, epigeics and endogeics. 
1.4 Statistical Analyses 
 
Statistical analyses were performed using R software (R Development Core Team, 2016). Two-
way ANOVA was performed to test the effect of topography and topsoil modalities in AT experiment,
with species richness and earthworm density as dependent variables. Due to non-normality in data, other 
variables were tested using Kruskal-Wallis rank sums tests. Species richness was estimated using adult 
individuals identified up to species level. Density has been computed from all sampled individuals, 
adults and juveniles. Alpha diversity indices, species richness and Shannon diversity index H were 
computed using the diversity() function of the vegan package (Oksanen et al. 2012). 
1.4.1 Beta Diversity Indices  
 
Beta Diversity is a variation in community composition among sites in a study area, or among 
survey times for surveys across years. The total variance of the community composition data is a 
measure of that variation (Legendre & Salvat 2015). After Hellinger transformation, which consists in 
dividing all abundances by the sampling unit sum and taking the square root of the result, the total 
variance (total beta diversity) is a value between 0 and 1. 
Total beta diversity can be partitioned into contributions of individual sampling units, called Local 
Contribution to Beta Diversity (LCBD) indices. These indices, which sum to 1 for a given data matrix 
and can be tested for significance indicate how exceptional each sampling unit is, compared with a 
synthetic unit with mean species composition. We built a data matrix with each row summing all 
sampling points for a unique combination of date, site and modality. We thus computed 19 LCBD 
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indices (5 controls : PR1 to PR3, P1 and P2; 6 PT dates from 2008 to 2016; 8 AT : 4 modalities x 2 
dates ) using beta.div() function (Legendre & De Cáceres 2013) and tested the LCBD values obtained 
with a permutation test (999 permutations). 
2.5.2 Before-After Analysis  
In order to compare the temporal dynamics of restored soils earthworm communities to control 
communities, we used dissimilarity indices between sampling units assuming that (i) a small 
dissimilarity between restored and control communities indicates a path towards restoration success 
whereas an important dissimilarity would indicate either an uncompleted restoration or a dynamic 
towards a different community (Legendre & De Cáceres 2014). To choose between these last two 
alternatives, we partitioned density data while comparing two sampling units in three components. For 
two vectors listing species  (1… j ) abundance in sites 1 and  2  :  
(i) aj is the part of the abundance of species j that is common to the two survey vectors : 
aj=min(y1j,y2j). A is the sum of the aj values for all earthworm species. It represents the unscaled 
similarity between two surveys. 
(ii) bj is the part of the abundance of species j that is higher in survey 1 than in survey 2 : bj=y1j-y2j. 
B is the sum of the bj values for all earthworm species. It is the unscaled sum of species losses
between time 1 and time 2. 	
(iii)  cj is the part of the abundance of species j that is higher in survey 2 than in survey 1 : cj=y2j-y1j. 
C is the sum of the cj values for all earthworm species. It is the unscaled sum of species gains 
between time 1 and time 2. 	
 
 The values A, B and C are the building blocks of quantitative dissimilarity coefficients. We used the 
Ružička (DR) index (B+C)/(2A+B+C). A maximum value of this index indicates an A component 
reduced to 0 and thus an absence of overlap between species abundance vectors. B and C allow the
decomposition of dissimilarity into, respectively, losses and gains of individuals compared to controls. 
Values of these three indices are in the [0,1] range.  
 We compared sampling dates in PT and AT experiments (6 and 2 dates, respectively) with a 
composite sampling units built with the 5 control earthworm communities. Due to extreme variability 
in global density among sampling dates we used Hellinger transformation of data matrix.	
2. Results 
 
Two-way ANOVA indicates no significant effect of topography on earthworm abundances in 2014 
(F[1,24]= 2.29 ; p = 0.10) and 2016 (F[1,24]= 0.03 ; p = 0.86) in AT experimentation, whereas soil modality 
has a significant effect on abundances in 2016 (F[3,24]= 13.2 ; p = 0.0001) but not in 2014 (F[3,24]= 1.45 ; 
p = 0.27). High and low topographic positions of each soil modalities in AT experiment were thus pooled 
in further analysis.  
2.1 Earthworms Species  
 
1630 individuals were sampled, dominated by juveniles (78.41 % of overall sample abundances). 
Thirteen earthworm species (all belonging to Lumbricidae) were identified with representatives of the 
three ecological categories according to Bouché (1972). Among these species, twelve have already been 
identified in previous local studies (Decaëns et al. 2008; Margerie et al. 2001) and one is new to the 
region (Dendrobaena pygmea). Two species (Aporrectodea cupulifera and Eiseniella tetraedra) are 
strict ripicolous (i.e. restricted to periodically flooded habitats (Bouché 1972)) ; Five were found both 
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in the control and the two experiments : Allobophora chlorotica, Aporrectodea caliginosa, 
Aporrectodea rosea, Lumbricus festivus and Lumbricus terrestris. One species (Aporrectodea longa) 
was common to control and AT experiment. Two species were common to both experiments but not 
found in controls (Aporrectodea cupulifera, Eiseniella tetraedra). Five species were only found in PT 
experiment (Dendrobaena octaedra, D. pygmea, Lumbricus castaneus, Murchieonia muldali, 
Octolasion lacteum). The whole species pool has thus been identified only within AT experimentation. 
Seven species were present in PT experimentation, as in control meadows.  
2.2 Earthworm Abundance  
 
Mean earthworm abundance in control soils was 518.9 ± 310.4 earthworms/m2. Mean abundances 
were 185.7 ± 254.5 earthworms/m2 and 44.4 ± 86.5 earthworms/m2 for AT and PT, respectively. Mean 
earthworm abundances differed between the two control meadow sets (Fig. 1). Mean densities were 
692.4 ± 264.1 and 258.7 ± 151.6 earthworms/m2 in 2008 and 2016 control meadows, respectively (Table 
2).   
Density increased in PT experimentation during the eight years of survey. Mean initial density was 
2.7 ± 6.5 earthworms/m2 and increased to 5.3 ± 8.3, 5.3 ± 13.1, 128.0 ± 143.1 and 80 ± 113.6 
earthworms/m2 in 2009, 2011, 2014 and 2016, respectively. Every date, except 2014, exhibit lower and 
significantly different abundances to controls, 2014 is not significantly different to one of the P1 control 
meadow (Table 2).  
Earthworm density in AT experimentation was significantly lower in 2014 than in control meadows 
(13.3 ± 24.4 earthworms/m2), for all soil modalities. In 2016, an increase was observed in AG and AGH 
modalities (562.7 ± 209.0 earthworms/m2). A slighter increase was observed in ACM and H modalities 
(153.3 ± 103.6 earthworms/m2). AG and AGH 2016 abundances were not significantly different to 
control meadows. H and ACM abundances remained lower than control meadows, in 2014 and 2016. 
2.3 Species Richness  
 
Mean Species Richness (SR) per sampling unit was 2.57 ± 1.22 in control soils, 1.47 ± 1.72 in AT 
experiment and 0.47 ± 0.88 in PT experiment. Mean SR did not show significant difference between the 
two control meadow sets : averaging at 2.6 ± 1.2 (Fig. 2). SR increased across the chronosequence in 
PT experimentation. As no adult individual was sampled during the first three years, SR was considered 
as null. SR was 0.5 ± 0.8, 1 ± 0.6 and 1.3 ± 1.5, in 2011, 2014 and 2016, respectively. Although SR 
remained lower than control meadow values in PT, it was not significantly different than 1 and 2 out of 
5 control meadows in 2014 and 2016, respectively. In AT experimentation, SR was very low in 2014 
(0.17 ± 0.40) whereas in 2016 it does not show difference with control meadows for the AG, AGH and 
ACM modalities, with an average SR of 3.3 ± 1.3. H modality reaches a SR of 1.0 ± 0.9, significantly 
lower than the three other modalities and controls (Table 2).  
2.4 LCBD Indices  
 
AT_2014, ACM and AG modalities were the two lines in the site-species matrix to reach a 
significant LCBD value after randomization test. PT_2014 LCBD value was on the edge of significance 
(Table 2). 
 
2.5 Before-After Analysis  
 
	 350	
Samples of the first year after restoration initiation exhibit roughly the same Ružička dissimilarity 
on Hellinger-transformed data on both experiments (Fig. 3). Temporal trajectories differ among 
experiments and within AT. In the PT experiment, dissimilarities follow an initially flat, and after 4 
years slightly decreasing trajectory. In the AT experiment, initial dissimilarities encompass the values 
met during the 8-year PT trajectory, AG being the most similar to control modality. This difference with 
PT dissimilarity lasts 3 years after restoration initiation. H modality yields almost identical to PT
dissimilarities at 1 and 3 years. AGH, after initial dissimilarity values similar to other AT modalities, 
sees its value reach the maximum of 0.81. 
The main part of the dissimilarity between PT and control meadows is accountable to species losses 
(Fig. 3). This partition stays relatively constant, with a slight and transient part due to species gain in 
2014. In AT experiment, the main part of dissimilarity increase between 1 and 3 years is assignable to 
species gains, contrasting with abundance losses observed in PT. The first four years, no species gains
appeared in PT experimentation compared with controls. It is only by the sixth year that an increase of 
species gain is visible. In the four modalities of AT experiment, AGH modality has 42% of gains, ACM 
and AG 22%, and H 13% of species gains. 
3. Discussion  
 
The aim of this study was to compare the effect of two restoring setups on earthworm communities. 
More precisely, our objective was to analyze the effect of topsoil recreation on their composition and 
establishment dynamics.  
3.1. Recreated Soil type, Species Richness and Density 
Soil type in a wet landscape has significant effects on earthworm community composition and
diversity, even if earthworm communities do not differ totally in the two created soil experiments. Our 
results show that all species present in PT are also present in AT, but AT possesses additional species. 
The lack of rare species in PT experimentation could be linked to the recreated soil type : this experiment 
does not lead to create heterogeneity in soil habitat and thus increase in earthworm diversity, contrasting 
with AG, AGH and ACM modalities of AT. These results are reflected in those of earthworm 
community structure. AT experimentation has higher SR and density values than PT, and tends towards 
control values. Earthworm communities are thus more established and diversified in original recreated 
soils than peat soils. This is similar to Decaëns (2008) results, who showed that mean specific richness 
was significantly lower in HISTOSOLS than COLLUVIOSOLS or FLUVIOSOLS. Higher SR in AT 
experiment may be due to a greater habitat and higher heterogeneity (Baker 1983) and low richness in 
PT experiment may be due to the earthworm scarcity in virgin peat (Standen 1979; Baker 1983). 
Densities obtained in control, AGH and AG modalities are within the normal range (250 to 850 
earthworms/m2) described by Edwards (1983) in the sediment deposit. Soil modalities have thus an 
impact on earthworm densities, suggesting that physico-chemical soil properties are an important factor 
that shaped community structure at the scale of our study, unlike Decaëns et al. (2003) results. AT’s AG 
and AGH earthworm communities are the closest to control soil recreated topsoil modalities.  
3.2. Distance to Control and Earthworms Populations Dynamics 
Soil type impacts the earthworm re-colonization dynamics, as the temporal trajectories in the two 
restoration experiments differ. AT experiment has a faster dynamic than PT. 3 years after the restoration, 
their results are higher than those 8 years after restoration in PT. The before after-analysis indicates an 
increasing dissimilarity with control meadows, assignable to its species gains, contrasting with 
abundance losses observed in PT. This can be explained by the use of a peat soil, which is not optimal 
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for earthworms (Baker 1983). Earthworm communities and dynamics are thus similar between PT and 
H modality in AT. AT results are in adequacy with Eijsackers et al. (2009) whereas PT results follow 
the pattern described in Hoogerkamp et al. (1983) but without stabilized population level after 8 years. 
Thus, 8 years after restoration PT experiment does not achieve its patrimonial objective, which was 
favoring uncommon species. These results are in line with Klimkowska et al. (2007) views, which 
suggests that restoration often helps to maintain or re-establish common species rather than increase the 
number of uncommon target species. We can suppose that rare species did not have time to colonize the 
field due to their scarcity in the region. In addition, it is necessary to take into account the important part 
of juveniles in our study, higher than e.g. in Wodika et al. (2014) results, which could include rare 
species not yet identified. The question of the duration necessary for that recreated environment to be
colonized by uncommon species remains open in our system. Armstrong (1984) suggests that total 
earthworm population reached levels similar to undisturbed adjacent controls within 10-20 years after
topsoil replacement. According to Curry and Cotton (1983), sizeable population takes at least 25 years 
to develop. Moreover in recent sediment landfills, larger earthworm populations were only observed in 
sites more than 50 years old (Vandecasteele et al. 2004). Continuous monitoring of the sites will be 
necessary to check if colonization by rare species occurs and eventually when. AT results are more 
quickly closer to control soil values, probably because the same pedological layers as control meadows 
were used to recreate its soils. The placement of material from the surface layers of topsoil has been 
shown to accelerate re-colonization by earthworms (Scullion et al. 1988) and clearly contributes to a 
successful restoration (Klimkowska et al. 2007).  
3.3. Gravel-pit Filling Technique 
The difference of earthworm dynamics between experimentations is also linked to the filling 
technique used. Filling with hydrologic technique generate inappropriate conditions for all organisms 
originally present in soil, because it acts like a blender whereas, filling with mechanical technique might 
be less destructive and affect more gently physico-chemical soil characteristics. Mechanical filling in 
AT generates the possibility that earthworm cocoons may survive within soil (Eijsacker 2010). The 
presence of cocoons and also the active dispersal of adults (Marinissen & Van den Bosch 1992) may 
have had a positive impact on earthworm re-colonization in AT experiment. These possibilities suggest 
a shift from non-equilibrium towards equilibrium states faster in AT experiment than PT. During the 
AT restoration, earthworm communities are structured by interspecific interactions (Richard et al. 2010) 
and thus we observed higher diversity, like in control meadows. However, the two hypotheses of active 
and passive dispersal have not been tested in this study.  
Our study demonstrates that the recreated soil type and the filling technique impact the colonization 
speed and the structure of earthworm communities. This type of restoration implies important 
methodological constraints to recreate the soil. Firstly, it is necessary to anticipate the restoration before 
undertaking the gravel exploitation, and divide this operation in several steps : 
(i) Precise descriptive soil study to describe and understand the physical-chemical and biological 
soil properties to recreate, in the case of the previous state restoration.  
(ii) Choice of restoration objective 
(iii) The recovery of soils, horizon by horizon 
(iv) The as-short-as-possible storage of these soil materials to limit potential modifications of their 
physical-chemical properties and enhance soil fauna survival 
(v) The choice of the filling technique (hydraulic versus mechanical technique) to restore the 
meadows with these materials, limiting adverse conditions to organisms.   
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In our study, we had the positive opportunity to use soil originating from nearby to be exploited 
meadow, granting us the possibility to use local materials which can allow to recreate a soil diversity 
(with patrimonial objectives at the landscape scale) or recreate an exploitable soil (with agricultural 
objectives).  
The two experimentations present differentiated earthworm community structure and re-
colonization dynamics, but have similar species composition. Our hypothesis that the two restoring 
setups lead to contrasting earthworm communities, in their composition and dynamic of the 
establishment is not completely validated. AG and AGH modalities of AT experiment present 
interesting results towards a successful restoration, close to control values only 3 years after the 
restoration. ACM modality exhibits a lower earthworm density and a slow re-colonization. This 
experiment confirms the hypothesis that restoration with agricultural objectives will be nearer of 
surrounding control soils communities.  
H modalities, like PT experiment, shows a slower earthworm community dynamic than the other 
modalities of AT. This soil type and its subsequent patrimonial target require more time for locally rare 
species establishment. Our results do not support the hypothesis that restoration with patrimonial 
objectives will filter uncommon species on a local landscape scale because the restoration in this soil is 
not successful after 8 years, even if the colonization can not be considered as terminated. The choice of 
far-aiming restoration objective could thus have a long-standing negative impact on some compartments 
of soil biota and hence be taken into consideration before urgently needed restoration planning 
(Verhoeven, 2014). 
Implications for Practice :  
• In the Seine Valley, an HISTOSOL coated by clayed alluvium is more favorable to the 
colonization and continuation of earthworm communities than an Histosol with flushed peat if 
the restoration objective is to recreate a soil favorable to the agricultural meadow restoration.  
• Time of earthworm re-colonization can be accelerated by the cocoons presence in soil and 
cocoons-friendly soil transport techniques.  
• Soil knowledge prior to wetland restoration works should as often as possible be acquired before 
exploitation, in order to inform the choice of the restored soil. 
• The choice of recreated soil types is critically important to guide the restored wetland earthworm 
community trajectories.   
• The creation of a soil type which has become rare at the landscape scale exhibits an earthworm 
community reconstitution dynamic slower than the recreation of soil readily present before the 
wetlands degradation.  
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Table 1 : Means values (n=3) of the physical-chemical analyses performed on each different soil profile. 
 
  
 Horizons Organic carbon 
(%) 
Total nitrogen 
(%) 
C/N 
- 
pH 
- 
Clay 
(%) 
Silt 
(%) 
Sand 
(%) 
P1	 0-15 5.34 0.486 11 5.5 20.7 13.8 65.5 
 15-30 5.54 0.515 10.7 6.24 39.5 21.2 39.3 
 30-40 7.03 0.554 12.7 6.51 18.6 13 68.4 
 40-70 0.251 0.0168 15 7.17 1.5 4.8 93.7 
 70-80 0.354 0.0252 14 6.95 3.2 4.7 92.1 
PR2	a 0-10 19.46 1.9 10 7.42 45.5 49.7 4.8 
 10-30 9.33 1.0 9 7.76 52.7 39.5 7.7 
 30-50 30.43 2.1 15 7.16 - - - 
AT ACM 4.50 0.34 13.30 6.36 15.00 9.10 75.90 
 AG 8.55 0.80 10.70 7.90 55.10 39.70 5.20 
 AGH 12.70 1.02 12.50 7.75 50.40 43.20 6.40 
 H 37.40 1.97 18.90 6.49 - - - 
PTa 0-30 30.0 1.82 16.5 7.27 - - - 
 30-55 30.8 1.77 17.4 7.01 - - - 
 65-90 1.16 0.0612 19 8.02 5.4 11.0 83.8 
 > 90 1.97 0.119 16.5 7.92 8.6 31.7 59.7 
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Table 2: Alpha diversity indices, density and LCBD indices per year and per modality (n=3 per modality-year). 
LCBD statistic is a permutational test (999 permutations). * denotes p-value <0.05. 
 
 Year Topsoil Species richness Density Shannon LCBD 
 - - - ind/m2 - - 
AT 2014 ACM 0.17 (±0.17) 13.33 (±7.64) 0 0.091 (p=0.027)* 
  AG 0.33 (±0.21) 26.67 (±17.36) 0 0.098 (p= 0.015)* 
  AGH 0.17 (±0.17) 10.7 (±5.33) 0 0.041 (p=0.715) n.s. 
  H 0 2.67 (±2.67) 0 0.041 (p=0.720) n.s. 
 
 
2016 
 
ACM 3.17 (±0.6) 445.33 (±108) 1.03 (±0.14) 0.049 (p=0.537) n.s. 
  AG 2.17 (±0.75) 224 (±110.5) 1.08 (±0.22) 0.049 (p=0.526) n.s. 
  AGH 3 (±0.52) 461.33 (±128.1) 0.88 (±0.21) 0.064 (p=0.244) n.s. 
  H 2.67 (±0.76) 301.33 (±72.8) 0.18 (±0.12) 0.067 (p=0.215) n.s. 
PT 
 
2006 
 
H 0 2.67 (±2.67) 0 0.041 (p=0.526) n.s. 
 2009 H 0 5.33 (±3.37) 0 0.041 (p=0.719) n.s. 
 2010 H 0 5.33 (±5.33) 0 0.041 (p=0.710) n.s. 
 2011 H 0.5 (±0.34) 45.33 (±22.78) 0.09 (±0.09) 0.064 (p=0.261) n.s. 
 2014 H 1 (±0.26) 128 (±58.48) 0.11 (±0.11) 0.083 (p=0.066) n.s. 
 2016 H 1.33 (±0.61) 80 (±46.37) 0.32 (±0.23) 
 
0.043 (p=0.672) n.s. 
P1 2016  2.33 (±0.72) 237.33 (±76.56) 0.66 (±0.24) 0.036 (p=0.822) n.s. 
P2 2016  2.67 (±0.49) 280 (±48.84) 0.84 (±0.21) 0.045 (p=0.621) n.s. 
PR1 2008  2.5 (±0.07) 853.33 (±95.35) 0.76 (±0.24) 0.035 (p=0.840) n.s. 
PR2 2008  2.67 (±0.33) 608 (±91.54) 0.88 (±0.09) 0.036 (p=0.822) n.s. 
PR3 2008  2.67 (±0.33) 616 (±119.57) 0.83 (±0.13) 
 
0.035 (p=0.830) n.s. 
 
Figure captions  
Figure 1 Comparisons of earthworm densities (individuals per square meter; ind/m-2), between control soils and 
restored soil in PT experiment (soil constituted only by alkaline peat) and restored soils in AT experiment (soil 
composed by alkaline peat recovered by alluvium), years and soils (n=6). Significant differences, obtained by 
Kruskal-Wallis test and whose p-values < 0.05, are marked by letters. Abbreviations : PR1, PR2, PR3, P1 and P2 
: control soils; restored soil in PT experimentation : only years (2008, 2009, 2010, 2011, 2014, 2016); restored 
soil in AT : year_topsoil modality (AG, AGH, ACM, H). 
Figure 2 Comparisons of Species Richness, between meadow types (control meadow, PT experiment and AT 
experiment), years and soils (n=6). Significant differences, obtained by Kruskal-Wallis test and with p-values < 
0.05, are marked by letters.  
Figure 3 Before-after statistics comparing the controls (2008 and 2016) to the two experimentations of soil 
creation (PT and AT). The indices are described in §2.5.2. 
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Abstract 
 
In a worldwide context of wetland destruction, a consequence of anthropic activities, ecological 
restoration of such habitats and their functions has become a societal and ecological issue. The objective 
of this project is to recreate agriculture-oriented wet grasslands with pedological and floristical 
properties as similar as possible to typical grasslands destroyed by alluvial materials extraction. The 
study presented here focuses on the impact of pedological materials, used in the re-creation of four soils, 
on soil functions and associated floristic processions. The main hypothesis is that re-creation of a soil 
morphologically similar to the previously destroyed one should drive ecological restoration. The 
underlying hypothesis is that different local pedological materials inherit their previous physico-
chemical and biological properties. This should conserve associated pedological functions and favor the 
return of a floristic procession compatible with agricultural exploitation. 
The first part is dedicated to the study of carbon storage and denitrification, two wetlands soils functions. 
These two functions are retained within the four re-created soils two and a half year after gravel-pit 
filling. Main results highlight functional efficiency levels of tested pedological material inherited from 
their respective initial topsoil physico-chemical properties. 
The second part is devoted to the study of mechanisms structuring plant communities. The high 
contribution of local pedological materials seed bank during the colonization process and its impact on 
aforementioned mechanisms was highlighted from our monitoring. Despite demonstration of the start 
of a dynamic trajectory in the four created soils similarity between obtained and target communities 
never exceeds 50%. Aerial biomass production associated to these communities is comparable to the 
production in reference wet grasslands in terms of quantity, but not quality. Implementation of 
management (sowing and mowing) shows biomass production of comparable quality to reference 
grassland from the first year onwards. 
The last part focuses on the effect of three soil waterlogging levels on the denitrification process and the 
response traits of Holcus lanatus, a meadow species. Pedological materials placement in identical 
waterlogging conditions highlights the importance of denitrifying bacteria communities inheritance on 
the denitrification process. These experimental conditions also enabled us to highlight the considered 
species morphological and functional response traits. 
To conclude and following our monitoring the best compromise for concurrent restoration of soil and 
vegetation while considering cost-effectiveness needs to account for topsoils origin and history (i.e. 
management). 
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Résumé 
 
Dans un contexte de destruction des zones humides à l’échelle mondiale, conséquence des activités 
d’origine anthropique, la restauration écologique de ces milieux et de leurs fonctions est devenue un 
enjeu écologique et sociétal. L’objectif de ce projet est de recréer des prairies humides à vocation 
agricole aux caractéristiques pédologiques et floristiques aussi proches que possible de celles des 
prairies totalement détruites par l’exploitation de matériaux alluvionnaires. L’étude présentée ici se 
focalise sur l’incidence des matériaux pédologiques utilisés pour la recréation de quatre sols sur les 
fonctions du sol et les cortèges floristiques associés. L’hypothèse principale est que la recréation d’un 
sol morphologiquement proche de celui détruit devrait permettre d’orienter la restauration écologique. 
L’hypothèse sous-jacente est qu’en utilisant différents matériaux pédologiques locaux, on hérite de leurs 
caractéristiques physico-chimiques et biologiques ce qui permettait de conserver les fonctions 
pédologiques qui leur sont associées et favorisait le retour d’un cortège floristique compatible avec un 
usage agricole.  
La première partie est consacrée à l’étude de deux fonctions remplies par les sols de zones humides à 
savoir le stockage du carbone organique et la dénitrification. Deux années et demi après la fin des 
travaux de comblement de ballastières, ces deux fonctions sont conservées au sein des quatre types de 
sols recréés. Les principaux résultats montrent un niveau d’efficience des matériaux pédologiques testés, 
fonction de leur sol origine et de leurs caractéristiques physico-chimiques.  
La deuxième partie est consacrée à l’étude des mécanismes de structuration des communautés végétales. 
Le suivi de la colonisation spontanée de la végétation a permis d’appréhender la forte contribution de la 
banque de graines issue des matériaux pédologiques locaux. Malgré la mise en évidence d’un début de 
trajectoires dynamiques au sein des quatre sols recréés, la similarité entre les communautés obtenues et 
les communautés cibles des prairies de référence n’excède pas 50 %. Les productions de biomasses 
aériennes associées à ces communautés sont comparables en quantité à celles des prairies de référence 
mais pas en qualité. La mise en place d’une gestion par semis associée à une fauche montre dès la 
première année une production de biomasses de qualité se rapprochant de celles des prairies locales. 
La dernière partie de ce manuscrit est consacrée à l’effet de trois niveaux d’engorgement des sols sur le 
processus de dénitrification et sur les traits de réponse d’une espèce prairiale, Holcus lanatus. Placer les 
quatre matériaux pédologiques dans des conditions identiques d’engorgement permet de souligner 
l’importance de l’héritage des communautés bactériennes dénitrifiantes sur le processus de 
dénitrification. Parallèlement, ces conditions expérimentales permettent de mettre en évidence les traits 
de réponses morphologiques et fonctionnels de l’espèce considérée. 
À l’issu de ces suivis, le meilleur compromis de restauration alliant sol, végétation et coûts économiques 
doit prendre en considération l’origine et l’histoire (i.e. gestion) des matériaux utilisés lors de la 
recréation écologique. 
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